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Avant-propos 
 
Ce projet de thèse multidisciplinaire commencé en octobre 2011 a été financé par la Région 
Rhône-Alpes. 
 
Ce travail a donné lieu à la rédaction de 5 articles (1 publié, 1 soumis, 3 en préparation),   
3 communications de congrès (1 poster et 2 communications orales, Annexe 5) et 
l’encadrement de trois stagiaires. 
Dans le cadre de cette thèse, j’ai également eu la chance de participer au label R2I 
(Recherche, Industrie, Innovation) et donc d’accompagner la création d’InnovDoc la « Junior 
entreprise » des doctorants de l’Université de Grenoble. Celle-ci m’a permis de réaliser une 
mission pour Roche Diagnostics France. 
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Résumé 
 
L’activité humaine est responsable de pollutions diffuses des sols entrainant des dommages 
sur l’écosystème. Afin d’éviter des déséquilibres importants comme la diminution de la 
biodiversité ou bien la contamination des chaînes trophiques par des polluants, il est 
nécessaire de restaurer les écosystèmes. Les différentes techniques utilisées à l’heure actuelle 
sont couteuses, diminuent la fertilité du sol et ont un effet négatif sur la fonctionnalité des 
écosystèmes. A contrario, la phytoremédiation ou dépollution grâce aux plantes, apparaît 
comme une solution digne d’intérêt. Néanmoins, elle nécessite d’être améliorée puisque de 
nombreux mécanismes restent inexpliqués. L’originalité de notre travail est d’étudier la 
fonctionnalité de la rhizosphère du maïs (Zea mays) exposée à des pesticides organochlorés 
(OCPs), le lindane et la chlordécone, interdits respectivement en 1998 et 1993 et persistants 
dans l’environnement. Cette étude a été réalisée en présence ou absence de microorganismes 
afin de préciser les mécanismes mis en jeux par les microorganismes et les matrices végétales. 
  
Ce travail a mis en évidence les mécanismes impliqués dans la phytotoxicité des deux 
organochlorés sur les cellules racinaires. Les réponses cellulaires sont dose-dépendantes et 
montrent un effet des OCPs sur le cycle cellulaire (induction de l’endoréplication et de la 
ploïdie) et la mort cellulaire (induction de ROS, du calcium cytosolique, des caspase-3-like, 
de l’apoptose) lors d’expositions extrêmes (correspondant à des cas particuliers comme les 
friches industrielles). A de plus faibles expositions ayant une réalité environnementale, les 
racines exposées montrent une perturbation importante de leur métabolome primaire. Ces 
modifications mesurées sur la production des sucres, des acides organiques, des acides 
aminées et des lipides peuvent être induites par le stress oxydant produit par les OCPs. Par 
ailleurs, de tels changements dans le métabolome peuvent provoquer une modification de la 
composition des exsudats racinaires, jouant sur la relation plante/microorganismes de la 
rhizosphère. Nos résultats montrent que la fonctionnalité globale de la rhizosphère (allocation 
des ressources en carbone et azote, catabolisme des microorganismes) n’est pas modifiée sur 
le long terme en présence des OCPs. Enfin, nous avons démontré l’implication de la 
rhizosphère (rétention/métabolisation des OCPs) sur l’absorption des OCPs par Zea mays. Le 
lindane semble être en partie minéralisé par la microflore rhizosphèrique puis les métabolites 
libérés sont absorbés par les racines, où ils sont majoritairement bioconcentrés. Ces 
connaissances fondamentales mettent en évidence l’adaptation de la rhizosphère à la pression 
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chimique des OCPs et montrent que la rhizosphère reste fonctionnelle en présence de matrices 
contaminées par les OCPs. 
 
Mots-clés :  
 
Phytoremédiation, Zea mays, Organochlorés, Phytotoxicité, Metabolomique, Allocation des 
ressources, Rhizosphère, Phytoextraction 
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Abstract 
 
Human activities lead to diffuse pollution causing damages to the ecosystem. To avoid major 
disturbances such as biodiversity loss or contamination of trophic chains by pollutants it is 
necessary to restore these ecosystems. The classical techniques used in depollution are 
expensive, reduce soil fertility and have a negative effect on ecosystem functionality. In 
contrast, the use of plants to clean up soils called phytoremediation seems to be a more 
effective solution. However, it needs to be improved because many biological mechanisms 
remain unexplained. The originality of our work is to study the functionality of the 
rhizosphere of maize (Zea mays) exposed to organochlorine pesticides (OCPs), lindane and 
chlordecone, banned in 1998 and 1993 respectively and persistent in the environment. This 
study will be conducted in the presence or absence of microorganisms to clarify the 
relationships between microorganisms and plant matrices. 
 
In this study, the mechanisms involved in the phytotoxicity of OCPs in root cells were 
analyzed. The cytotoxicity was dose-dependent and showed effects on the cell cycle 
(induction of endoreduplication and level of ploidy) and on cell death (induction of ROS, 
cytosolic Ca2+, caspase-3-like, apoptosis) under higher doses of exposure (particular case of 
former industrial sites). Lower exposures usually detected in the environment showed great 
disturbances in the root metabolome. These changes in sugars, organic acids, amino acids and 
lipids syntheses could be induced by oxidative stress provided by OCPs. Moreover, 
metabolome changes might cause modifications in root exudate composition which is 
involved in plant-microbe relationships. Ours results demonstrate that the overall rhizosphere 
functionality (resource allocation, carbon and nitrogen contents and microorganism’s 
catabolism) was not disturbed by OCPs long-term exposure. Finally, we demonstrated 
rhizosphere positive impact on uptake of OCPs by Zea mays. Lindane seems to be partially 
mineralized by rhizospheric microorganisms. Then, these produced metabolites were uptaken 
by roots where they were bioconcentrated. These findings highlighted the rhizosphere 
adaptation to chemical pressure by OCPs and showed the good rhizosphere functionality 
despite of the OCPs contamination. 
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Keywords: 
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Allocation, Rhizosphere, Phytoextraction 
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Chapitre 1 : Introduction générale 
 
1. Les pesticides  
 
1.1. Généralités sur les pesticides 
 
Les pesticides, dont le terme est dérivé de l’anglais « pest » (ravageurs), sont des substances 
ou préparations utilisées pour la prévention, le contrôle ou l'élimination d'organismes jugés 
indésirables, qu'il s'agisse de plantes, d'animaux, de champignons ou de bactéries 
(Observatoire des résidus de pesticides). Ce terme comprend les produits 
phytopharmaceutiques destinés à la protection des végetaux et les biocides  permettant la 
protection des habitations et des animaux dosmestiques depuis la directive 94/37/CE du 22 
juillet 1994 de l’Union Européenne. 
 
Les pesticides sont utilisés par l’Homme depuis des millénaires puisque les propriétés 
insecticides de l’arsenic sont connues depuis l’antiquité comme l’attestent les descriptions de 
Pline. En chine, dès le XVIème siècle, le tabac et les racines de Derris et de Lonchocarpus 
sont utilisées pour leurs actions insecticides. Les progrès de la chimie minérale au XIXème 
siècle permettent la découverte de traitements fongicides à base de sulfate de cuivre (comme 
la bouillie bordelaise) ou de mercure. L’arsénite de cuivre et de plomb sont quant à eux 
utilisés pour leurs propriétés insecticides (Observatoire des résidus de pesticides). C’est lors 
de la seconde guerre mondiale, avec l’essor de la chimie organique de synthèse lié au 
développement d’armes chimiques, que ces nouveaux produits se sont avérés être de très bons 
insecticides. L’utilisation du DDD (dichlorodiphényldichloroéthane) et du DDT 
(dichlorodiphényltrichloroéthane) marquent le commencement de l’utilisation intensive des 
pesticides pour garantir de fort rendement aux productions agricoles et pour lutter contre les 
moustiques responsables de nombreuses maladies comme la malaria (Observatoire des résidus 
de pesticides). L’utilisation des pesticides diminue depuis plusieurs années mais on estime 
que depuis 2009, 63 000 tonnes seraient utilisées en France chaque année (Union des 
Industries de la Protection des Plantes, UIPP). 
Les principales classes d’insecticides de synthèse sont les organophosphorés, les 
organochlorés, les carbamates, les benzoylurées et les pyréthrinoïdes (Chopra et al., 2011).  
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1.2. Les pesticides organochlorés  
 
Les pesticides organochlorés (OCPs) sont des molécules organiques de synthèse comportant 
au moins un atome de chlore dont les plus connus sont le DDT, le lindane (HCH, 
hexachlorohexane) et la dieldrine (1,2,3,4,10,10-hexachloro-6,7-époxy-1,4,4a,5,6,7,8,8a-
octahydro-endo-1,4-exo5,8, diméthanonaphtalène). Les OCPs sont des insecticides de contact 
et/ou ingestion et ont un spectre d’action large. Ils ont été intensivement utilisés de 1940 à 
1970 puis leur utilisation a subit une très nette régression. 
Les phénomènes rapides de résistance aux OCPs chez les Diptères et leur importante 
persistance dans l’environnement ont conduit à leur interdiction dans de nombreux pays 
(Décision 2006/507/CE de la Convention de Stockholm, Union Européenne, 2004). Ces 
molécules font l’objet d’une chrono-surveillance de présence quantitative, de propagation et 
de devenir chimique dans environnement (Figure 1).  
 
Figure 1. Formules développées des pesticides organochlorés interdits par la Convention de Stockholm. 
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1.2.1. Le lindane 
 
Le lindane (nom commercial) désigne un produit constitué à 99.5% de γ-
hexachlorocyclohexane (HCH ; C6H6Cl6). Les autres 0.5% sont constitués principalement 
des isomères -, - et -HCH (Figure 2). La formation des isomères -, - et -HCH est 
inhérente à la fabrication du lindane (les autres isomères λ, ε et ν sont obtenus en quantité 
traces). Le HCH est le seul isomère qui a une grande activité insecticide (Kutz et al., 1991). 
 
 
Figure 2. Le lindane et ses principaux isomères (INERIS). 
 
Le lindane était utilisé en agriculture française depuis 1938 pour lutter contre les insectes 
ravageurs des cultures céréalières, oléagineuses, maraîchères, fourragères et arboricoles du 
fait de ses propriétés insecticides à large spectre. Par ailleurs, le lindane était également utilisé 
pour traiter les parasites chez les humains ou les animaux (gales, tiques, puces, poux) (Fabre 
et al., 2005). Il agit au niveau du récepteur du neurotransmetteur GABA (acide γ-aminobutyrique) 
des insectes (réduction du flux de chlore et perturbation de l’activité synaptique) conduisant à leur 
mort par hyperexcitation (Wafford et al, 1989). Il est interdit depuis le 1
er
 juillet 1998 en France 
(J.O. du 15 février 1997) et dans le reste de l’Union Européenne depuis une dizaine d’années 
(UNEP, 2007). La Chine a interdit le lindane en 1983 sauf pour lutter contre les acridiens et le 
moucheron du blé (Sitodi plosis mosellana Gehih) (UNEP, 2007). En 2006, l’Inde et la 
Roumanie étaient encore les seuls pays à produire du lindane (INERIS). 
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1.2.1.1. Synthèse et propriétés physico-chimique du lindane 
 
Le HCH a été synthétisé pour la première fois en 1825 par photochloration du benzène 
(Metcalf et al., 1955). On obtient en première fraction de synthèse du HCH technique 
contenant les différents isomères. Les étapes de précipitation et de distillation permettent de 
séparer l’α et le β-HCH du HCH (Figure 3). 
 
 
Figure 3. Synthèse du lindane (INERIS) 
 
Le HCH (masse molaire de 290.85 g. mol-1) se présente sous la forme d’un solide blanc 
cristallin ayant une faible odeur de « moisissures » (Tableau I). Il est peu soluble dans l’eau 
(Tomlin, 1994 ; Roberts et al., 1996) avec une demi-vie par volatilisation estimée à 191  jours  
(Mackay et Leinonen, 1975), mais présente une bonne solubilité dans les solvants (435 g. l
-1
 
dans l’acétone). La stabilité chimique du lindane dans l’eau est estimée entre 28 jours à 1 an 
(Riwa, 1998). Il est considéré comme volatile (Constante d’Henry de 0.13 Pa.m 3.mol-1). Son 
exposition aux UVs entraine une dégradation chimique par photooxydation (temps de demi-
vie : 270 jours) (INERIS). Le Koc (1080-4000 l.kg
-1
) montre une forte adsorption du lindane 
sur la matière organique, conférant une faible mobilité de cette molécule dans les sols 
(Tableau I) (Cardwell et al., 1985). Le temps de demi-vie (DT50) du lindane dans le sol est 
estimé à 42 jours (Federal Ministry of Agriculture and Forestry, 1998). Le DT50 dans les 
sédiments est estimé entre 40 jours à 162 jours (Federal Ministry of Agriculture and Forestry 
of Austria). 
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Tableau I. Tableau des propriétés physicochimiques du lindane (adapté de Calvelo Pereira, 2006) 
 
Le log Kow du lindane est situé entre 3.61 et 3.72 ce qui en fait une molécule de lipophilie 
intermédiaire. Le lindane s’accumule donc principalement dans les lipides des organismes 
(membranes, tissus adipeux,…) et présente un fort potentiel de bioaccumulation. Le lindane 
est stable chimiquement jusqu’à 165°C (Institut National de Recherche et de Sécurité pour la 
prévention des accidents du travail et des maladies professionnelles, INRS, 2014). 
 
1.2.1.2. Impact du lindane sur la santé humaine 
 
L’InVS (Institut de Veille Sanitaire) a mis en évidence lors d’une étude sur l’imprégnation 
des pesticides dans la population française que 7% des individus avait du lindane dans le 
sérum et les urines (Vijaya Padma et al., 2011). En outre, le lindane après ingestion est 
métabolisé dans le foie. Angerer et al. (1983) ont montré qu’après plusieurs réactions 
enzymatiques (déshydrochloration, déshydrogénation, hydroxylation), le lindane est 
transformé en un grand nombre de métabolites dont les trichlorophénols et les 
tétrachlorophénols. Ils sont excrétés sous formes libres ou conjuguées (glucuro- ou sulfo-
conjugaison) dans les urines et les fèces (INRS).  
 
L’INRS a listé les risques et les mesures de sécurité à prendre en cas d’utilisation ou 
d’exposition au lindane, l’estimant comme toxique pour la santé humaine et animale, ainsi 
que pour l’environnement (R23/24/25 Toxique par inhalation, par contact et par ingestion ; 
R36/38 Irritant pour les yeux et la peau ; R50/53 Très toxique pour les organismes 
aquatiques). Les intoxications aiguës au lindane provoquent des atteintes du système nerveux 
central se traduisant par des céphalées, des troubles de l’équilibre et des angoisses. Les 
systèmes cardio-vasculaire, respiratoire et rénal peuvent aussi être impactés. De plus, 
l’ingestion de lindane provoque des troubles digestifs comme des vomissements, des 
diarrhées et des douleurs abdominales. Le lindane est aussi décrit comme un produit irritant 
Solubilité dans l’eau (mg l-1) 7.3 
Point de fusion (°C) 112-113 
Densité (Kg l-1, 20°C) 1.85 
Pression de vapeur (mm Hg, 20°C) 9.4 x 10-6 
Constante d’Henry ( Pa.m 3 .mol-1) 0.13 
Koc (l.kg-1) 1080-4000 
Log Kow 3.61-3.72 
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pour la peau et les muqueuses (INRS). L’intoxication chronique de travailleurs exposés 
provoque des neutropénies, des hépatites chroniques et des cirrhoses (Parent-Massin et al., 
1994), (Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR), 1997). Il est classé 
cancérigène possible pour l’homme (classe 2B) par le CIRC (Centre International de 
Recherche sur le Cancer) et par l’Agence Américaine de Protection de l’Environnement 
(EPA). Cependant, aucun effet génotoxique du lindane n’a été démontré chez l’Homme  
(INERIS). De plus, le lindane a été décrit comme perturbateur endocrinien (Tiemann 2008 ; 
Chopra et al., 2011). 
 
1.2.2. La chlordécone 
 
La chlordécone (CLD) est un insecticide de la famille des organochlorés de formule C10Cl10O 
(Figure 4). Cette molécule appartient également à la  famille chimique des homocubanes, 
caractérisée par une structure en cage.  
 
Figure 4. Structure chimique de la chlordécone 
 
1.2.2.1. Synthèse et propriétés chimiques de la chlordécone 
 
La CLD est produite par réaction de l’hexachlorocylopentadiène et du sulfure trioxide par 
chauffage en présence d’antimoine pentachlroride comme catalyseur (Brevet déposé pour la 
synthèse de la chlordécone par Gilbert & Giolito, 1952). La réaction obtenue est hydrolysée 
avec de l’eau alcaline et neutralisée avec de l’acide. On obtient ensuite la CLD par 
centrifugation et séchage à l’air chaud (UNEP). 
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Tableau II. Tableau des propriétés physicochimiques de la CLD  
  
La CLD de forme cristalline blanche (masse molaire de 490,64 g mol-1) est peu soluble dans 
l’eau (3 mg L-1). La CLD est très peu volatile et très stable chimiquement. De par sa forme 
cubique et son nombre élevé de chlore, la CLD est une molécule très lipophile (LogKOW = 
4.5-5.4) conférant un fort potentiel de bioaccumulation chez les organismes au niveau de leurs 
zones lipidiques. La CLD est une molécule fortement adsorbée dans les sols, non ionisable et 
présente une forte affinité pour la matière organique (Dawson et al., 1979, Achard et al., 
2008). Une telle rétention au niveau des sols confère une stabilité (voire persistance) très 
forte. Sa DT50 dans les sols est estimé à 30 ans (Cabidoche et al., 2009). 
 
1.2.2.2. Historique de l’utilisation de la chlordécone 
 
C’est la société américaine « Allied Chemical » qui fabriquait la CLD sous le nom 
commercial de « Képone ». En 1975, un accident sur la chaine de production eu lieu dans 
l’usine d’Hopewell en Virginie (Etats-Unis) provoquant une fuite de CLD et une pollution 
importante. Cet événement a mis en évidence la toxicité aiguë de cette molécule puisque les 
ouvriers de l’usine ont développé des maladies comme des troubles neurologiques, des 
atteintes testiculaires et des tremblements, regroupés sous le terme de « syndrome kepone » 
(Cannon et al., 1978). La constatation des effets d’une exposition aiguë à la CLD a entrainé 
l’arrêt de la production et l’interdiction d’utilisation de la CLD en 1976 aux Etats-Unis. 
Cependant, malgré de fortes présomptions sur sa dangerosité, la CLD a été utilisée de 1972 à 
1993 en Guadeloupe et en Martinique pour lutter contre le charançon du bananier 
(Cosmopolites sordidus) sous formulation commerciale de Képone puis de Curlone. Cela est 
dû à son efficacité bien plus importante que le HCH« technique » (lindane et ses isomères) 
utilisé précédemment dans les années 1960 et 1970. En effet, il fallait appliquer sur les 
bananeraies de l’ordre de 350 kg/ha/an de HCH technique pour lutter efficacement contre le 
charançon mais 100 fois moins de CLD (Cabidoche, 2011). Du fait des propriétés chimiques 
Solubilité dans l’eau (mg l-1) 0.35-1.3 
Point de fusion (C°) 350 
Densité (g cm3)  1.60 
Pression de vapeur (mm Hg, 20°C) 2.5 x 10-5 
Constante d’Henry ( Pa.m 3 .mol-1) 0.0025 
Log Kow 4.5 -5.4 
Koc (l kg-1) 2000-17500 
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de la molécule et de son utilisation massive, il en résulte une forte pollution des sols, des eaux 
de rivières et de sources entrainant une contamination des réseaux trophiques (Levillain et al., 
2012 ; Cabidoche et al., 2009).  
Suite à des études environnementales-épidémiologiques, le Ministère de l’Agriculture a 
interdit la vente du Curlone en date du 1er février 1990 (article L. 626 et R. 5149 à R. 5170). 
Malgré cette interdiction, la législation a permis la vente encore un an après le retrait 
d’homologation. En février 1992, une dérogation a été accordée aux planteurs de bananiers 
pour un délai supplémentaire jusqu’au 30 septembre 1993 pour permettre l’écoulement des 
stocks de Curlone. 
 
1.2.2.3. Impact de la chlordécone sur la santé humaine 
 
La source majeure d’exposition de la population à la CLD est la consommation de légumes-
racines tropicaux, de poissons et de crustacés (Dubuisson et al., 2007 ; Coat et al., 2011 ; 
Cabidoche & Lesueur-Jannoyer, 2012). La tranche d’âge de la population des Antilles 
française la plus exposée correspond aux enfants de 3 à 5 ans présentant une valeur de 0,267 
μg/g poids corporel/jour (hypothèse haute) (INVS, bulletin de veille sanitaire, n°4, Avril 
2012). Une étude épidémiologique dans les Antilles françaises a montré que 20% de la 
population étudiée présentaient des taux sanguins supérieur à 1 µg.l-1 en CLD et que 66,8 % 
présentaient des concentrations médianes de 0,44-0,40 µg.l-1 (Multigner et al., 2010). 
L’exposition de rongeurs à la CLD provoque une toxicité neurologique, rénale et hépatique 
ainsi que des effets sur la spermatogenèse, le développement intra-utérin et une 
cancérogénicité (Faroon et al., 1995). Chez l’Homme, la CLD est considérée comme 
cancérogène possible (classification 2B par le CIRC) mais non génotoxique. Il s’agit en outre, 
d’une molécule perturbant le système endocrinien (Hammond, et al., 1979; Petersen et al., 
2007, Goldman et al., 2000). Certaines études épidémiologiques montrent aussi un impact sur 
la fertilité masculine, (Multigner et al., 2006.), une augmentation du cancer de la prostate 
(Multigner et al., 2010), et une augmentation du risque de naissance d’enfants prématurés 
(Kadhel et al., 2014). Il s’agit de présomptions de liens car peu d’études confirment ces 
risques et les hypothèses mécanistiques associées sont encore inconnues sauf pour le cancer 
de la prostate (INSERM, Multigner et al., 2006). L’Agence française de sécurité sanitaire des 
aliments (AFSSA) a défini des valeurs toxicologiques de référence pour l’homme fixées à 
0,0005 mg.kg-1 poids corporel (p.c.)/jour pour une exposition chronique et 0,01 mg.kg-1 p.c. 
pour une exposition aiguë (INVS, 2012). L’INRS affiche les risques et les mesures de sécurité 
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suivantes pour la CLD : R24/25 Toxique par contact avec la peau et par ingestion ; R40 Effet 
cancérogène suspecté: preuves insuffisantes ; R50/53 Très toxique pour les organismes 
aquatiques, peut entraîner des effets néfastes à long terme pour l'environnement aquatique. 
 
2. La pollution des sols par les organochlorés et son impact sur l’environnement 
 
2.1. Contamination  de l’environnement 
 
La pollution de l’environnement par les pesticides est due (1) à une pollution ponctuelle c’est-
à-dire qu’il s’agit d’un accident déversant des pesticides dans un lieu restreint, dans un laps de 
temps court et un nombre de produits limité à des concentrations élevées, et/ou (2) une 
pollution diffuse correspondant à de faibles concentrations de polluants régulièrement émises 
sur de grandes surfaces (Barriuso et al., 1996). 
Les OCPs sont reconnus comme étant des molécules persistantes et ubiquistes qui sont 
répandues à l’échelle de la biosphère. Leur introduction dans l’environnement est due à leurs 
émissions industrielles (Barber et al., 2005) et leurs épandages agricoles (Chevreuil et al., 
1996). Lors des traitements agricoles une fraction de matière active n’atteint pas sa cible et se 
retrouve dans l’environnement selon différents mécanismes dépendant de la nature du 
pesticide, de sa dose et de sa fréquence d’utilisation (Barriuso et al., 1996) (Figure 5): 
 Contamination de l’atmosphère : Les plus grandes concentrations de pesticides passent 
dans l’atmosphère après les épandages aériens. Lors d’épandage classique sous forme 
liquide (poudre mouillable, flow) la formation d’embruns (gouttes d’eaux contenant le 
pesticide en suspension dans l’air) contamine alors l’atmosphère (Millet et al., 1997). Le 
lindane ainsi appliqué peut être distribué jusqu’à une distance de 5 km du lieu 
d’application (Scheyer et al., 2003). Par ailleurs, selon les propriétés physico-chimiques 
des OCPs, notamment leur caractère volatile, la volatilisation (forme gazeuse) est possible 
lors de l’application du pesticide ou bien à partir de la fraction déposée sur une surface 
(Grover et al., 1985 ; FAO : Food and agriculture organization). Certains pesticides 
présents dans le sol peuvent aussi se retrouver dans l’atmosphère par érosion éolienne 
(Larney et al., 1999). Une fois dans l’atmosphère, ils seront transportés par le vent.  
 Contamination des eaux de surface : La déposition atmosphérique représente la voie 
principale de contamination des écosystèmes aquatiques exceptée une introduction directe 
(Warren et al., 2003). Les OCPs présents dans l’atmosphère retombent au sol ou dans les 
cours d’eau par des processus secs (sédimentation, déposition sèche) ou humides 
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(précipitations) (Messing et al., 2013). Une autre voie de contamination des eaux de 
surface est décrite lorsque les sols agricoles reçoivent une quantité d’eau importante 
(irrigation, précipitations atmosphériques) dépassant la capacité au champ. Le sol de 
surface et les pesticides sont emportés par les eaux de ruissellement puis déversés dans les 
rivières (Ramade, 1998). La contamination des eaux continentales entraine, par transfert 
au sein du réseau hydrique de surface, une contamination des eaux marines. Il semble que 
l’océan représente un réservoir important des polluants organiques persistants comme le 
HCH (Jantunen et Bidleman, 1998 ; Guglielmo et al., 2009). Les OCPs étant 
hydrophobes avec une forte capacité à s’adsorber sur la matière organique (Tableau I, II) 
contaminent particulièrement les sédiments (Guzzella et al., 2005). En considérant la 
grande stabilité chimique de ces molécules, il s’agit là d’une contamination à long terme 
des milieux aquatiques. Dans les écosystèmes aquatiques, les OCPs se redistribuent 
continuellement entre les interfaces des compartiments air-eau, eau-eau, eau-sédiment. 
 Contamination du sol et des eaux souterraines : Les sols sont contaminés par les OCPs 
directement (traitements…), par dépôts atmosphériques et plus rarement par des eaux 
contaminées. L’adsorption, le transfert et la persistance des OCPs dans les sols a fait 
l’objet d’un très grand nombre de travaux (Galiulin et al., 2002 ; Barth et al., 2009 ; Ali et 
al.,2014). Les OCPs déposés sur le sol vont se solubiliser dans l’eau du sol (au prorata de 
leur solubilité Tableau I & II). Cette fraction mobile s’insère ainsi dans les macro- et 
micro-pores du sol. 
Les OCPs entrent en contact avec les complexes argilo-humiques et peuvent alors 
s’adsorber et/ou se fixer dans ces matrices (Cf. Koc Tableau I & II). Les apports d’eau au 
niveau du sol vont chroniquement modifier les équilibres de répartition des OCPs entre la 
partie solide et la phase mobile du sol. Ainsi, le transfert vertical qui est la migration des 
OCPs présents dans la phase mobile du sol vers les horizons pédologiques profonds peut 
entrainer une contamination des eaux souterraines (lixiviation) (Gouy et al., 1999). 
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Figure 5. Mouvement des pesticides dans la biosphère (Ramade et al., 1998) 
2.2. Etat des lieux de la contamination des sols par le lindane et la 
chlordécone 
 
En Europe, le devenir du HCH dans les compartiments de l’écosphère a été particulièrement 
étudié afin d’évaluer les émissions et de collecter des données de surveillance (CEIP Centre 
on Emission Inventories and Projections, 2009). Malgré son interdiction en 1998, le HCH est 
encore retrouvé dans les différents compartiments de l’environnement en 2002 (Tableau III).  
Tableau III. Concentrations ubiquitaires du lindane en 2002 (INERIS) 
  
En 2009, le total des émissions européennes en lindane avait significativement diminué. 
Cependant, les sols sont particulièrement contaminés par le HCH avec des valeurs moyennes 
Milieu Concentration 
Air < 0.2 ng/m3 
Rivières (eaux de surface) < 50 ng/l 
Mers (eaux de surface) 0.2 ng/l 
Eaux de pluie 200 ng/l 
Sol  0.1 à 1 µg/kg 
Sédiments 0.1 à 1 µg/kg 
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comprises entre 0.1 à 1 µg.kg-1 avec des zones de contamination plus élevées sur sols 
agricoles (Figure 6 ; Villanneau et al., 2009 ; Orton et al., 2013).  
 
Figure 6. Prédictions (a) et intervalle de confiance à 95% associé(b) de la concentration de lindane dans le sol en France 
(µg kg
-1  d’ap s O to  et al., . 
Comme la majorité des OCPs, le HCH est fréquemment détecté dans les sols. En France il 
est le premier en fréquence de détection suivi de près par les DDE-DDT (Mikes et al., 2009, 
Figure 7). La persistance du lindane au niveau des sols peut s’expliquer par sa forte 
adsorption aux complexes argilo-humiques (KOC = 1080-4000, Tableau I) et sa stabilité 
chimique (DT50sol = 42 jours) (Lyman et al., 1982). Les résidus liés représentent plus de 
75% des résidus HCH retrouvés dans les sols contaminés (Agnihotri et al. 1996). Les 
isomères totaux du HCH ont été détectés dans les sols de l’ordre de 4 à 125.280 mg kg-1. Les 
valeurs extrêmes correspondent à d'anciens sites d'évacuation de déchets industriels 
(Miglioranza et al., 2003, Abhilash & Singh, 2009). Cependant, même si la mobilisation par 
lessivage dans le sol du lindane reste faible (OMS IPCS, 1991), en 2005, cinq isomères HCH 
(concentrations < 1 µg.l-1, notamment le β et ε-HCH) sont détectés dans les eaux souterraines 
de la région Rhône-Alpes (DREAL, 2008). Des niveaux de contamination élevés (730 µg.l-1) 
ont pu être mesurés dans des eaux de nappes situées à proximité d’un ancien site industriel en 
Allemagne (Ricking & Schwarzbauer, 2008).  
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Figure 7. La fréquence (en %) de détection des OCPs dans les horizons de surface (0-30cm) des sols du nord de la France 
(ANSES, programme POP-RMQS, 2009) 
 La CLD montre une très forte rémanence dans les sols avec des concentrations extrêmes de 
10 g.kg
-1
 mesurées sur les anciens sites industriels de synthèse (Epstein, 1978). Aux Antilles, 
le risque environnemental lié à la CLD est particulièrement étudié, où on estime que l’apport 
cumulé en CLD de 1973 à 1993 était de 60 kg.ha
-1
 (ou 6g/m²) (Cabidoche et al., 2011). On 
estime la contamination actuelle des sols agricoles antillais par la CLD de l’ordre de 1.8-15 
mg.kg
-1 
(Cabidoche et al., 2009 ; Luellen et al., 2006 ; Levillain et al., 2012.) En 2011, la 
surface agricole utile (SAU) polluée par la chlordécone représente respectivement 1/5
e
 et 2/5
e
 
de la SAU totale en Guadeloupe et en Martinique (Cabidoche et al., 2011). A la Martinique, 
les études de suivi de la pollution montre qu’elle a peu diminuée de 2009 à 2012 (Figure 8).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 8. Cartographie de la teneur en chlordécone du sol de la Martinique en 2012 (ARS, 2012) 
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Il en est de même en Guadeloupe où les simulations montrent encore une pollution comprise 
entre 1 et 5 mg.kg-1 de sol en 2200 (Figure 9). Les modélisations basées sur le comportement 
des OCPs dans les sols et leur stabilité chimique illustre la différence de rémanence de la 
CLD et du HCH aux Antilles (Figure 10). Le βHCH devrait disparaitre sur un pas de temps 
d’environ 50 ans alors que Cabidoche et al. (2006) estime que la pollution causée par la CLD 
sera rémanente sur plusieurs siècles (> 700 ans) dans l’environnement (Figure 10). 
 
Figure 9. Si ulatio  de l’évolution des teneurs en chlordécone de la couche de surface des sols de bananeraies du sud de 
Basse Terre, Guadeloupe entre 2002 (A) et 2200 (B) (Cabidoche, 2011). 
 
Figure 10. Illustration de la différence de comportement dans les sols du lindane et de la chlordécone (Cabidoche et al., 
2009) 
Malgré une adsorption importante de la CLD sur la matière organique du sol, dans certains 
cas comme les sols de bananeraies, 70 à 80% du stock de CLD peut être entrainé par lessivage 
(Cattan et al., 2007 ; Cattan et al., 2012). Entre 2003-2008, la Direction Régionale de 
l’Environnement a communiqué que la CLD a été détectée dans 63% des prélèvements d’eau 
du réseau étudié. Les eaux de Rivière Grande Anse montrent des concentrations en CLD 
supérieures à 0,1 µg.l-1 avec une concentration maximale de 6 µg.l-1 en novembre 2004 
(Rapport du Sénat N°487, 2009). 
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2.3. Ecotoxicité des organochlorés 
 
Les OCPs hautement lipophiles sont communément décrits comme molécules 
bioconcentrables et bioaccumulables. Le sol reste un milieu très important pour le transfert 
des OCPs dans le biota. Certaines études ont montré que la pédofaune bioaccumule le HCH, 
comme les vers de terre (Šmídová & Hofman, 2014 ; Figure 11), les Enchytrides (Amorim et 
al., 2002), les Collemboles (Lock et al., 2002). L’autre compartiment central pour la 
contamination du biota est le milieu aqueux. Depuis les années 70s, la 
bioconcentration/bioaccumulation des OCPs dans la faune aquatique est largement décrite 
chez les poissons, les oiseaux de mer et les mammifères vivant en arctique (Streit, 1992). On 
estime que les facteurs de bioconcentration (BCF) sont de 170, 442 et 1246 respectivement 
chez Mytilus edulis, Salmo trutta fario et Pseudorasbora parva (INERIS, 2005). 
Figure 11. Bioaccumulation des pecticides dans les vers de terres Š ídová & Hof a , ). 
 
Concernant la CLD, les crevettes et les poissons d’eaux douces aux Antilles sont hautement 
contaminées avec des valeurs atteignant respectivement de 3 000 à 5 000 μg.kg-1 poids frais et 
de 5 000 à 10 000 μg.kg-1 poids frais (Cabidoche et al., 2011). On estime les facteurs de 
bioaccumulation de la CLD dans les algues, les invertébrés et les poissons respectivement de 
6000, 21600 et 60200 (UNEP, 2005). Depuis les années 1960, avec le cas d’école du DDT, 
les OCPs sont reconnus comme étant des molécules bioamplifiables au sein des chaînes 
alimentaires (Carson, 1962 ; Roche et al., 2009). La bioamplification du HCH a largement 
été décrite au sein de divers types de réseaux trophiques atteignant par ce transfert les 
carnivores de niveau trophique élevé (oiseaux, mammifères) (Albanis et al., 1995 ; Hoekstra 
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et al., 2003 ; Figure 12). La bioamplification de la CLD a récemment était décrite par Coat et 
al. (2011, Figure 13). 
 
Figure 12. Comparaison des valeurs moyennes des facteurs de  bioamplification  des pesticides organochlorés chez les 
pélicans (Albanis et al., 1995). 
 
Figure 13. Comparaison des concentrations de la chlordécone et des niveaux de contamination de la chaîne trophique 
dans les rivières durant la saison des pluies. La ligne hachurée représente la régression linéaire pou  l’e se le du biota 
(les cercles). La ligne pleine représente la régression linéaire tenant compte uniquement des espèces vivant dans les 
habitats calmes (cercles noirs). Aucune elatio  ’est o se v e pou  les esp es viva t da s les eau  apides e les 
gris). (Coat et al., 2011) 
L’omniprésence des OCPs dans les milieux et les réseaux trophiques peuvent provoquer des 
effets nocifs sur les systèmes biologiques. La toxicité des OCPs est variable en fonction des 
différents caractères chimiques (structure chimique, forme moléculaire, groupes 
fonctionnels…), de l’environnement abiotique (dose, température…) et de la sensibilité des 
organismes exposés. Les effets toxiques des contaminants sur les organismes englobent divers 
changements (comportementaux, physiologiques, interactions biotiques) qui entraînent des 
modifications dans la composition des populations et des communautés (Brown et al., 2000 ; 
Fleeger et al., 2003). Le DDT est connu pour amincir la coquille des œufs des oiseaux, les 
37 
 
rendant ainsi plus fragiles et empêchant une bonne reproduction (Holm et al., 2006). Cela 
démontre que certains OCPs ont un effet sur le déclin des capacités de reproduction des 
animaux qui pourrait entrainer une diminution de la population et dans les cas extrêmes une 
extinction des espèces  (Tomza-Marciniak et al., 2014). 
 
3. Phytotoxicité des pesticides  
 
De nombreuses études ont montré un effet létal des OCPs sur la germination et le 
développement de nombreuses familles végétales comme les Brassicaceae, Leguminoceae, 
Malvaceae, Solanaceae et Poaceae (Kumar et al., 1995; Arkhipchuk et al., 2000; Bidlan et 
al., 2004; Bueno et al., 2004; Kidd et al. 2008; Abhilash & Singh, 2010; Li et al., 2011; 
Chouychai & Lee, 2012). Par ailleurs, certaines espèces végétales sont capables de tolérer des 
expositions élevées aux OCPs dont le maïs (Zea mays) (Chouychai & Lee, 2012; Somtrakoon 
& Pratumma, 2012). Cependant malgré certaines évidences morphologiques ou 
physiologiques de toxicité, les mécanismes métaboliques, biochimiques et moléculaires 
impliqués dans ces effets toxiques sont encore mal connus.  
 
3.1. Cycle cellulaire chez les plantes 
 
Les symptômes décrits lors de précédentes études ont mis en évidence les effets perturbateurs 
des OCPs sur la croissance des plantes avec des effets sur les racines : hypertrophie et absence 
de différenciation cellulaire, induction des aberrations chromosomiques, de la polyploïdie et 
des malformations des parois cellulaires (Vaarama, 1947; Charnets et al., 1973; Anderegg et 
al., 1977; Grant, 1978; Jeanne et al., 1979; Kumar et al., 1995). Le DDT et le HCH semblent 
réduire la synthèse d’ADN (Anderegg et al., 1977; Lal & Saxena, 1980). Le DDT a été décrit 
comme inhibiteur du cycle cellulaire au stade G1 avec comme hypothèse une perturbation du 
transport des précurseurs de synthèse (thymidine) des acides nucléiques (Lal & Saxena, 1980; 
Lal & Saxena, 1981).  
Chez les plantes, les mécanismes moléculaires exacts impliqués dans l’arrêt du cycle 
cellulaire sont largement méconnus (Ohno et al., 2011). Le cycle cellulaire mitotique possède 
4 phases (Figure 14A):  G1 la phase de croissance de la cellule, S la phase de réplication de 
l’ADN, G2 la phase prémitotitique de croissance de la cellule et de synthèse de protéines, et 
M la phase de division de la cellule mère en deux cellules filles (mitose/cytokinèse). La 
progression du cycle cellulaire est régulée au niveau de ‘checkpoints’ orchestrés par 
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l’assemblage et l’activation de complexes protéiques formés par des cyclines (CYC) et des 
kinases cycline-dépendante (CDK) (De Veylder et al., 2007; De Veylder et al., 2011). 
Figure 14. A. Cycle cellulaire en condition normale chez les plantes. B. Endocycle (adapté de Vigneault, 2009). 
Cinq types de cycline sont décrites chez les plantes : les cyclines A  apparaissant au début de 
la phase S et responsables de sa progression puis inactivées lors de la transition de la phase 
G2 à M . Les cyclines B apparaissant lors de la phase G2 et contrôlent la transition G2/M puis 
sont inactivées quand les cellules entrent en anaphase (Weingartner et al., 2003). Les cyclines 
D contrôlent la progression de la phase G1 à la phase S (Buendia-Monrea et al, 2011). Les 
cyclines E activent le passage de la phase G1 à S après l’activation des cyclines D. Les 
cyclines H activent les cyclines B (Dewitte et al., 2003). Certaines autres protéines ont aussi 
un rôle dans la progression et le contrôle du cycle cellulaire. Il peut s’agir de protéines 
déphosphorylante comme CDC25 (Cell Division Cycle) ou phosphorylante comme CAK 
(CDK-activating kinase) ou WEE-1. WEE-1 code par exemple pour une protéine kinase qui 
peut stopper le cycle cellulaire en phase G2 (De Schutter et al, 2007). 
L’APC (Anaphase Promoting Complex) une ubiquitine ligase est active lorsqu'elle est 
associée à la protéine CDC2. Son rôle est de détruire la sécurine qui inhibe la séparase, 
enzyme de séparation des chromatides-sœurs lors de l’anaphase tant que les chromosomes 
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métaphasiques ne sont pas correctement attachés au fuseau par leurs kinétochores 
(assemblage supramoléculaire de protéines au niveau des régions centromériques des 
chromosomes mitotiques). L’APC active aussi la cycline B ce qui permet la sortie de la 
mitose (Cebolla, et al, 1999). 
Enfin, un facteur de transcription, E2F, active les gènes nécessaires à la phase S. Il se trouve 
sous la forme inactive dans le cytoplasme des cellules en G0. C’est la protéine RB 
(retinoblastoma-related protein) qui peut l’activer une fois qu’elle-même a été activée par le 
complexe cycline D/CDK4 (Borghi et al., 2010). E2F peut ainsi activer la transcription de la 
cycline E (Menges et al., 2005). 
Chez les plantes, il est répandu dans les tissus végétaux que certaines cellules doublent leur 
matériel génétique sans réaliser de mitose/cytokinèse (Bourdon et al., 2011; Li et al., 2012). 
Ce phénomène appelé endoréplication provoque une polyploïdie des cellules (Figure 14B, De 
Veylder et al., 2011 ; John et al., 2008).  
 
3.2. Métabolisme des racines  
 
La compréhension des réponses biologiques aux stress biotiques ou abiotiques, a fait l’objet 
de nombreuses études avec le développement de nouveaux outils comme la transcriptomique 
(Kreps et al. 2002), la protéomique (Bae et al., 2003), la métabolomique (Bino et al., 2004) et 
la fluxomique (analyse des flux métaboliques) (Ratcliffe & Shachar-Hill et al., 2006). Le 
métabolome est une réponse intégrative des régulations et/ou perturbations qui ont lieu en 
amont au niveau génétique, transcriptomique et protéomique (Figure 15). 
 
 
Figure 15. Les différents niveaux « omic » à l’ helle ellulai e Nielsen & Olivier, 2005). 
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La métabolomique constitue un outil performant pour caractériser les phénotypes 
métaboliques en relation aux stress environnementaux : biotiques (Kushalappa & Gunnaiah, 
2013), sécheresse, salinité, température et nutrition (Sardans et al., 2011; Rodziewicz et al., 
2014). Peu de travaux ont étudié le métabolome des plantes en réponse aux polluants 
organiques (Aranibar et al., 2001; Aliferis et al., 2009; Kluender et al., 2009; Thi et al., 2009; 
Trenkamp et al., 2009; Lubbe et al., 2012). Ces études montrent que la modulation du 
métabolome lié à ce type de stress ne concerne pas uniquement la production de métabolites 
spécifiquement impliqués dans la mise en place de la tolérance (ou de la lutte) contre ce stress 
chimique, mais aussi une modification du métabolisme primaire et secondaire. Il s’avère que 
les pesticides peuvent perturber l’état énergétique (métabolisme des carbohydrates) et induire 
un enrichissement d’un certain nombre d’acides aminés du réseau métabolique des plantes 
(Sardans et al., 2011). A ce jour et à notre connaissance, aucune étude n’a mesuré l’impact 
des OCPs sur le métabolisme végétal par une étude de métabolomique. 
 
Figure 16. Schéma synthétique du métabolisme des racines (Kushalappa et al., 2013) 
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Chez les plantes, les cellules racinaires sont des cellules hétérotrophes c’est-à-dire qu’elles 
dépendent des cellules autotrophes des feuilles pour obtenir des molécules organiques 
(majoritairement des carbohydrates) nécessaires à leur métabolisme (Stitt, 2013). Chez la 
majorité des plantes, le saccharose est le sucre principalement (> 95%) transporté dans le flux 
phloèmien (Schultz et al., 2013). Les plantes peuvent stocker des sucres solubles ou de 
l’amidon pour assurer en cas de stress la respiration cellulaire et l’activation des voies 
métaboliques impliquées dans la réponse physiologique au stress (Stitt, 2013). La glycolyse 
qui a lieu partiellement dans le cytosol et les plasmides est une voie métabolique qui oxyde le 
glucose en pyruvate, produisant des molécules énergétiques ATP (Van Dongen et al., 2011). 
La décarboxylation oxydative du pyruvate (complexe pyruvate déshydrogénase) fournit 
l’acétyl-CoA, substrat utilisé au niveau mitochondrial pour l’amorçage du cycle de Krebs 
(Tovar-Méndez et al., 2003). L’acétyl-CoA et le cycle de Krebs sont la plaque tournante du 
métabolisme racinaire permettant de réguler le métabolisme des acides aminés, des sucres et 
des lipides (Figure 16, Rawsthorne, 2002 ; Oliver et al., 2009). La régulation et la 
combinaison de ces différentes voies métaboliques sont très flexibles permettant ainsi à la 
plante de s’adapter aux besoins physiologiques et aux stress environnementaux (van Dongen 
et al., 2011).  
 
Figure 17. Intensité relative des pics de dipeptides dans les tissus racinaires chez Arabidopsis thaliana (Moussaieff et al., 
2013) 
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De plus chez les plantes, il est démontré que les spécificités du métabolisme varient d’un tissu 
à l’autre et que le coût énergétique de la maintenance cellulaire est variable entre les cellules 
(Sweetlove et al., 2010 ; Sweetlove et al. 2014 ). Moussaieff et al. (2013) ont démontré les 
différences du métabolome entre les plusieurs tissus constitutifs des racines de A. thaliana. 
Par exemple, la majorité des dipeptides (nécessaires pour la croissance des plantes) analysée 
sont principalement composés d’acides aminés ramifiées (leucine, isoleucine) et sont 
abondants dans l’épiderme et l’endoderme (Figure 17). 
 
Ces différences métaboliques complexifient la compréhension des flux de distribution à 
l’échelle de l’organe. Par ailleurs, les racines peuvent synthétiser une grande variété de 
métabolites secondaires. Il s’agit de métabolites présents en faible quantité et appartenant aux 
3 grandes familles que sont les phénols (tanins, lignine, flavonoïdes), les terpènes (molécules 
entre 5 carbones à plus de 40 ; gibbérellines, huiles essentielles) et les alcaloïdes (quinine, 
morphine) (Bourgaud et al. 2001, Figure 18)  
 
Figure 18. M ta olites se o dai es isol s d’e sudats a i ai es d’Arabidopsis thaliana, d’Ocimum basilicum, d’Oxalis 
tuberosa et de Centaurea maculosa (adapté de Bais et al., 2004). 
 
Ces métabolites secondaires sont la plupart du temps impliqués dans les relations entre la 
plante et l’environnement (allélopathie, défenses contre les attaques, attraction des 
pollinisateurs...) (Neilson et al., 2013). Comme précédemment, le métabolisme secondaire est 
spécifique à chaque type cellulaire comme l’illustre la Figure 19, où les phénylpropanoïdes 
sont présents dans plusieurs types cellulaires mais plus abondant dans les cellules corticales 
(Moussaieff et al., 2013). 
 
43 
 
Figure 19. Abondance des phénylpropanoïdes dans les tissus de racines de A. thaniana (Moussaieff et al., 2013) 
Enfin, les racines produisent aussi des exsudats qui sont des molécules sécrétées dans le sol 
par les racines ayant un rôle important dans les interactions  sol-plante (cf. section 7.1.Les 
relations plante-microorganismes-environnement). Plusieurs sites de rhizodéposition sont 
décrits (Figure 20) libérant différents types de molécules organiques (Jones et al., 2004 ; 
Baetz & Martinoia, 2014).  
Figure 20. S h atisatio  d’u e a i e e  oissa e et des sites de hizod positio . , oiffe ; 2, production de 
mucilage ; , li atio  d’e sudats racinaires solubles ; 4, libération de composés organiques volatiles ; 5, échanges de 
matières carbonées avec les symbiontes ; 6, pertes de produits organiques par mort ou lyse cellulaire (épiderme, cortex). 
D’ap s Jo es et al. 9 . 
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Le mucilage est composé principalement de polysaccharides (excrétés par exocytose), de 
protéines et de phospholipides (Jones et al., 2004). Les exsudats sont de petites molécules 
perdues par diffusion passive par les cellules racinaires dont l’intensité dépend des conditions 
environnantes (perméabilité membranaire, du gradient de concentration plante-sol, climat…). 
Ces exsudats sont généralement des sucres, acides aminés et des acides organiques (Tableau 
IV, Campbell et al., 1997).  
 
Tableau IV. Liste des composés organiques décrits dans les exsudats racinaires (Campbell et al, 1997)  
 
Certains processus actifs d’excrétion ont été décrits pour les solutés chargés et parfois 
l’utilisation de canaux spécifiques (Jones et al., 2004). Des métabolites secondaires (phénols) 
sont aussi sécrétés pouvant jouer différents rôles (mobilisation de certains nutriments, relation 
avec l’environnement biologique) (Bais et al., 2004). D’autres molécules comme des 
protéines de défense (glucanases, chitinases, protéines d’inactivation ribosomale…) sont 
libérées par les racines (Bais et al., 2009). En résumé, les racines peuvent libérer dans le sol 
des métabolites primaires et secondaires, les exsudats étant caractéristiques pour chaque 
espèce végétale. Enfin, les racines sont capables d’ajuster leur métabolisme en réponse à un 
stress biotique ou abiotique (Flores et al., 1999 ; Figure 21).  
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Figure 21.  I pa t ellulai e d’u  st ess abiotique (Hossain et al.,2012). 
 
3.3. Stress oxydant et mort cellulaire/apoptose chez les plantes 
 
Certaines études précédentes ont démontré que les pesticides organophosphorés (Liu et al., 
2005 ; Parween et al., 2012), les chlorobenzènes (San Miguel et al., 2013) et les OCPs 
(Menone et al., 2008 ; Faure et al.,  2012 ; Zhang et al.,2013) induisent un stress oxydant chez 
les plantes. Le stress oxydant est décrit comme étant un déséquilibre entre les systèmes 
prooxydants (respiration cellulaire, radiation, xénobiotique) et antioxydants (enzymes, 
vitamines, pigments…) en faveur des premiers (Siess, 1991). Ce type de stress est caractérisé 
par la production d’Espèces Réactives de l’Oxygène (ERO ou ROS, Reactive Oxygen 
Species) qui sont des formes partiellement réduite de l’oxygène. Les ROS peuvent être des 
espèces radicalaires (radical superoxyde O2•–, radical hydroxyle HO•) ou non radicalaires 
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(peroxyde d’hydrogène H2O2, hydroperoxyle HO2-). Chacune de ces espèces possède une 
réactivité différente (Winterbourn et al., 2008). Le radical superoxyde (O2•–), en se dismutant, 
forme le peroxyde d’hydrogène (H2O2) qui génère l’espèce la plus toxique pour la cellule, le 
radical hydroxyle (HO•) (Imlay et al., 2008). H2O2 est l’espèce réactive de l’oxygène (ROS) 
la plus  proéminente et montre une viabilité cellulaire assez longue, ce qui en fait le 
modulateur principal de la réponse cellulaire aux stress (Mittler et al., 2004 ; Foyer & Noctor, 
2005 ; Zimmermann & Zentgraf, 2005). Ces ROS sont beaucoup plus toxiques que ne l’est 
l’oxygène lui-même. Ils sont à l’origine du processus de stress oxydant (Imlay et al., 2008). Il 
existe chez les plantes un ensemble de molécules (vitamines, chélateurs…) et un bagage 
enzymatique (superoxydes dismutases, catalases, peroxydases, glutathion réductases) très 
varié pour gérer la formation de ROS (Mittler et al., 2004; Foyer & Noctor, 2005; 
Zimmermann & Zentgraf, 2005). Les ROS influencent le signal cellulaire modulant ainsi de 
nombreux processus moléculaires responsables de la différenciation, la prolifération et la mort 
cellulaire (Dudits et al., 2011 ; De Pinto et al., 2012). Plusieurs mécanismes ont été proposés 
pour l’induction observée de l’apoptose-like ou la mort cellulaire programmée (PCD) par les 
ROS dont l’une des possibilités est l’induction de l’apoptose (Gadjev et al., 2008). La PCD 
peut être distinguée de la mort accidentelle par des critères morphologiques comme la 
rétractation de la cellule, la condensation de la chromatine, la fragmentation nucléaire et 
cellulaire, et la  phagocytose des corps apoptotiques (Danon A., 2000 ; Xiong et al., 2006) 
(Figure 22). 
 
Figure 22. Comparaison morphologique entre une mort cellulaire sous stress (a) et programmée (b) chez les plantes (Lam 
et al., 2004) 
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Il existe aussi un critère biochimique qui est la présence d’oligonucléotides multiples de 180 
bp causés par la « caspase-activatedDNase » qui dégrade l’ADN durant l’apoptose. Le stress 
induisant une mort cellulaire est associé à une signalisation cellulaire incluant les flux de 
Ca2+, la production de NO et l’induction des activités caspases (Figure 23 ; Gadjev et al., 
2008 ; Sun et al., 2012). Sharada et al. (1992) ont démontré que le HCH pouvait moduler la 
calmoduline (protéine ubiquitaire formant un complexe Ca2+/calmoduline), perturbant 
potentiellement l’abondance de la concentration cytosolique en Ca2+. 
 
Figure 23. Voie de signalisation proposée pour la mort cellulaire programmée sur des cultures cellulaires de Populus 
euphratica. ECM: matrice extracellulaire. ROS: Esp es R a tives de l’O g e. PM: Membrane plasmique. PCD: Mort 
cellulaire programmée. mPTP: Pore de transition de perméabilité mitochondriale (Sun et al. 2012) 
 
4. Solutions biologiques pour dépolluer les sols contaminés par des 
organochlorés 
 
Les techniques de réhabilitation doivent être adaptées à la nature chimique des polluants et 
peuvent correspondre à la limitation de la mobilité des polluants (flux électrique, vitrification 
in situ…) ou à l’élimination partielle ou totale de la pollution en utilisant des procédés 
chimiques, thermiques, physiques ou biologiques (Chaudhry et al., 2002). Souvent ces 
méthodes sont écologiquement destructrices (excavation et export des matrices, introduction 
d’autres produits chimiques) rendant ces matrices non fonctionnelles. En France, 75% des 
sites pollués (friches industrielles, zones urbaines) sont traités par ces techniques (ADEME, 
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2008). Cependant, lorsque les surfaces polluées sont de grande ampleur (plusieurs milliers 
d’hectares comme le cas des Antilles et de la CLD), ces solutions ne peuvent s’appliquer 
(limitation par le tonnage des excavations, coût trop important, destruction écologique trop 
importante). Les techniques de remédiation in situ, représentant environ 26% des cas de 
dépollution en France, sont alors une solution plus adéquate (ADEME, 2008). Les techniques 
de dépollution biologique en constante évolution et développement, sont envisageables avec 
un faible coût de réalisation et de gestion et peuvent s’appliquer sur de grandes surfaces ou 
volumes.   
 
5. La phytoremédiation 
 
5.1. Généralités 
 
La phytoremédiation exploite les processus physiologiques naturels des plantes dans le but de 
dépolluer les sols et de restaurer les écosystèmes. (Schwitzguébel et al., 2011). Cette 
technique est avantageuse d’un point de vue économique et écologique mais présente une 
efficacité sur du long-terme (Tableau V).  
Tableau V. Points positifs et négatifs de la phytoremédiation. 
Points positifs Points négatifs 
Peu coûteuse 
L’absorption et la translocation des polluants 
organiques du sol aux racines et des racines aux 
feuilles peuvent être limitées (Chaudhry et al., 2002). 
« Environmental friendly » 
Il est difficile de prévoir les variations 
environnementales naturelles comme les variations de 
température, de nutriments, de composition des sols, 
les précipitations, la présence de plantes pathogènes 
(Vangronsveld et al., 2009). 
Biomasse produite est utilisable comme énergie 
renouvelable (Schwitzguébel et al., 2011). La 
biomasse obtenue par l’utilisation de maïs serait 
rémunérée à hauteur d’environ 31 euros par tonnes de 
maïs (Vangronsveld et al., 2009). 
La biodisponibilité du polluant (Megharaj et al., 
2011). 
Amélioration de la sécurité alimentaire par élimination 
de métaux et de contaminants organiques 
potentiellement présents dans les sols (Schwitzguébel 
et al., 2011). 
Le temps effectif de la dépollution (souvent au-delà 
d’une dizaine d’années) 
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La phytoremédiation des contaminations organiques est optimale lorsque les contaminants 
sont biodisponibles et possèdent les caractéristiques physico-chimiques suivantes : masse 
moléculaire suffisamment faible (PM<500), lipophilie intermédiaire (1,5<logKow<3,5) et de 
préférence non ionisable aux pH biologiques (4,5<pH<8,5) (Aajoud et al., 2003; Marcacci et 
al., 2005; Aajoud et al., 2006; San Miguel et al., 2013). Par ailleurs, le succès de la 
phytoremédiation repose sur des plantes candidates présentant certaines qualités requises pour 
une efficacité optimale. Il s’agit d’une hypertolérance aux concentrations du polluant à traiter, 
d’une adaptation optimale au climat, d’un développement racinaire et foliaire important, d’un 
fort pouvoir d’immobilisation, d’extraction, de transport des polluants ainsi qu’une capacité à 
détoxiquer les polluants (Chaudhry et al., 2002).   
Les polluants peuvent être extraits des matrices contaminées, stockés, transférés, détoxiqués 
par différents mécanismes qui peuvent intervenir soit espacés dans le temps, soit 
conjointement (résumé Figure 24) : 
 
Figure 24. Représentation schématique des processus de phytoremédiation de polluants organiques (Vrchotová et al., 
2013) 
 La phytostabilisation : C’est l’immobilisation des contaminants par implantation d’un 
couvert végétal avec des plantes tolérantes à la pollution mais non accumulatrices. Le 
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but est de réduire l’érosion éolienne, le ruissellement des eaux et la lixiviation du sol 
vers les nappes phréatiques (Schwitzguébel et al., 2011). Il ne s’agit pas réellement 
d’une technologie pour nettoyer les sols contaminés mais plutôt d’une stratégie de 
management des contaminants potentiellement toxiques par stabilisation (inactivation) 
(Vangronsveld et al., 2009).  
 La rhizodégradation : Il s’agit de la décomposition des contaminants du sol grâce à 
l’activité microbienne dans la zone des racines des plantes (Gaskin et al., 2010). La 
rhizosphère est une zone de croissance microbienne et d’échanges (sol-
microorganismes-plante) (Curl & Truelove, 1986 ; Cf. 7 La fonctionnalité de la 
rhizosphère). Les activités microbiennes de cette zone rhizosphérique peuvent agir sur 
l’absorption et la biodégradation des polluants facilitant l’absorption ultérieure des 
polluants primaires et secondaires par la plante. 
 La phytoextraction : C’est l’absorption des contaminants par les racines, dont une 
fraction est transférée vers les parties aériennes (Schwitzguebel et al., 2011). La plante 
idéale pour la phytoextraction doit tolérer le toxique aux concentrations présentes dans 
l’environnement, croître rapidement, être capable d’accumuler le toxique et facilement 
récoltable (Vangronsveld et al.,, 2009). 
 La phytodégradation ou phytotransformation : Un contaminant peut être dégradé 
chimiquement par les systèmes enzymatiques des plantes (phase I et II) catalysant des 
réactions d’oxydation, d’hydrolyse et/ou de conjugaison. Les capacités de détoxication 
des polluants chez les plantes génèrent des métabolites qui sont non ou moins toxiques 
que les composés initiaux (Schwitzguebel et al., 2011). 
 La phytovolatilisation : Lorsque les plantes sont utilisées pour remédier des polluants 
à caractère volatile, il est possible d’obtenir (après phytoextraction et transport vers les 
feuilles) une perte des polluants et/ou de leurs métabolites au niveau foliaire (Schröder 
et al., 2002 ; Barac et al., 2004; Taghavi et al., 2005). Ce processus est négatif en 
terme de phytoremédiation puisque la pollution se trouve déplacée d’un compartiment 
à un autre sans pour autant diminuer la charge polluante. 
  
Pour améliorer l’efficacité et la rapidité du processus de phytoremédiation, certains auteurs 
préconisent l’utilisation d’organismes génétiquement modifiés (OGM) même si la législation 
française n’autorise pas à ce jour leurs utilisations (loi n°2008-595 du 25 juin 2008). En effet, 
certaines plantes modifiées peuvent surexprimer des gènes de dégradation des polluants. Par 
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exemple, le Liriodendron tulipifera pouvant exprimer le gène du mercure reductase des 
bactéries retient 10 fois plus de mercure que L. tulipifera sauvage (Rugh et al., 1998). 
Augmenter l’expression des gènes des cytochromes comme CYP1A1 permettant la 
remédiation de l’atrazine est aussi un axe de recherche envisageable (Kawahigashi et al., 
2006). 
 
5.2. Transfert  des organochlorées du sol à la plante 
 
Des mesures in situ ont montré que le taux de résidus HCH dans le sol est plus important 
dans les parcelles non cultivées que dans des parcelles cultivées  (Singh et al., 1991; 
Chaudhry et al., 2002; Abhilash & Singh, 2009). De nombreuses études ont démontré le 
transfert des OCPs de la phase soluble du sol vers les végétaux, notamment avec une forte 
adsorption/absorption sur les tissus racinaires (Kohli et al., 1976; Karanth et al., 1983; 
Westcott et al., 1985; Bhatnagar et al., 1998; Madan et al., 2000; Gonzalez et al., 2003; 
Waliszewski et al., 2004 ; Sinha, 2002; Miglioranza et al., 2004; Pereira et al., 2006; San 
Miguel et al., 2013). La bioaccumulation des OCPs semble être corrélée au taux de 
contamination du sol ou des eaux, aux caractéristiques anatomiques/physiologiques des 
plantes et au contenu lipidique dans les tissus végétaux (San Miguel et al., 2013). Les plantes 
peuvent accumuler le HCH dans les racines principalement par un processus passif de 
diffusion et partition, puis dans les feuilles par un transfert xylèmien dont l’intensité dépend 
du flux transpiratoire (Li et al., 2005; Pereira et al., 2006; Waliszewski et al., 2008; Olivella et 
al., 2012; San Miguel et al., 2013). Les OCPs sont détectés dans les racines, notamment des 
espèces végétales à tubercules (carottes, pommes de terres, betteraves) (Miglioranza et al., 
1999 ; Falco et al., 2004 ; Barriada-Pereira et al., 2005 ; Zohair et al., 2006 ; Darnerud et al., 
2006 ; Bai et al., 2006). Après le traitement avec du HCH, des concentrations d’environ 4 
mg.kg-1 ont été trouvées dans les carottes (Miglioranza et al., 1999). Le HCH a été détecté 
également dans des fruits à des taux qui varient entre 0,003-0,15 mg.kg-1 (Duggan & 
Corneliussen, 1972). Plusieurs études ont montré que les OCPs sont présents le plus souvent à 
l’état de traces dans les céréales (blé, maïs, tournesol). Par exemple, le HCH est détecté de 
l’ordre de 0,27-0,29 mg.kg-1 jusqu’à 9.53 mg.kg-1 chez le maïs (Sonchieu et al., 2010 ; Falco 
et al., 2004 ; Bai et al., 2006).  
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En ce qui concerne la CLD, son absorption par les plantes est plus modeste que celle mesurée 
pour le HCH (Topp et al., 1986; Hulster et al., 1994; Cabidoche et al., 2012). La 
concentration en CLD dans les tubercules (par exemple l’igname) est corrélée à la 
concentration dans le sol (Figure 25, Cabidoche 2012) et de l’ordre de 0,011-0,014 mg.kg-1 
dans les carottes (Dubuisson et al., 2007). Dans les fruits, le taux de la CLD varie entre 0,001-
0,005 mg.kg-1 (melon, tomate, courge) et en dessous du seuil de détection (banane, citron, 
ananas) (Dubuisson et al., 2007 ; Seurin et al., 2012). Chez les Poacées (canne à sucre, herbe à 
éléphant, herbe de Guinée, sorgho), il a été mesuré un gradient de concentration en CLD 
décroissant dans le sens racines-bases de tige-sommets de tige-feuilles (i.e. <130 µg.kg-1 MF 
en bas de tige de la canne à sucre et <1 µg.kg-1 MF dans les feuilles) (Achard et al., 2008 ; 
Cabidoche et al., 2012). 
 
Figure 25. Relation entre la te eu  e  hlo d o e d’ig a es et elle de t ois t pes de sols (a), et la teneur en 
chlordécone biodisponible (b) (en solution dans un volume élémentaire de sol) (adapté cabidoche et al., 2012) 
 
6. La bioremédiation 
 
6.1. Généralités 
 
Les microorganismes (bactéries et champignons) sont ubiquitaires dans la biosphère, avec une 
estimation de 106 espèces bactériennes et 4.1030 cellules microbienne (De Roy et al., 2014). 
Leur diversité génétique et physiologique compose un potentiel métabolique de première 
ampleur contribuant entre autres aux cycles biogéochimiques (nitrate, oxygène, carbone, 
soufre, phosphore) au niveau local et global. Cet arsenal métabolique peut être mis à 
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contribution en utilisant les microorganismes afin d’absorber et de biotransformer les 
contaminants. Il s’agit de la bioremédiation (Glazer & Nikaido, 1995). Cette technique 
s’applique dans un environnement hétérogène dans lequel la plupart du temps, les 
contaminants sont présents en association avec des particules du sol, dissous dans la solution 
du sol, en milieu oxygéné et anoxique. De plus, le potentiel de dégradation des contaminants 
organiques varie selon les microorganismes et la dose de toxique. Il faut aussi tenir compte 
des différentes communautés microbiennes avec leurs synergies et leurs antagonismes 
(Megharaj et al., 2011). 
Il existe deux sortes de procédés de bioremédiation : « in situ »  correspondant au traitement 
d’un site pollué au sein même de celui-ci et « ex situ » impliquant une extraction du sol pour 
le traiter ailleurs (Aggarwaletal et al., 1990). Cependant, la bioremédiation in situ est 
préférable afin de permettre la restauration écologique d’un environnement (Megharaj et al., 
2011).  
Ces traitements « in situ » visent à activer les processus de biodégradation, et à améliorer 
l’accessibilité des microorganismes à l’oxygène : 
 La biostimulation : Le principe est d’augmenter la dégradation de produits chimiques 
par l’addition d’eau, de nutriments, d’accepteurs ou de donneur d’électrons.  On peut 
ainsi accélérer l’action des bactéries en modifiant les sources de carbone, d’azote, de 
phosphore, la température, l’oxygène disponible, le pH du sol (Ye et al., 2014). 
 La bioaugmentation : Il s’agit d’ajouter des microorganismes dégradant ou 
transformant les polluants (Madsen et al., 1991). Les bactéries sont présélectionnées 
pour être capables de vivre dans un environnement pollué. Cependant, il faut 
néanmoins être prudent avec l’introduction de nouvelles espèces dans un 
environnement car cela pourrait avoir un impact sur la faune et la flore autochtones. 
La modification génétique des microorganismes est aussi une piste possible. En effet, 
il est possible d’optimiser les enzymes et les voies de dégradation des bactéries 
(Megharaj et al., 2011). 
 
6.2. Biodégradation du lindane et du chlordécone par les bactéries  
 
Le HCH est dégradé en anaérobiose par les microorganismes suivants : Clostridium rectum, 
Clostridium sphenoids, Clostridium butyricum, Clostridium pasteurianum, Citrobacter 
freundii, Desulfovibrio gigas, Desulfovibrio africanus, Desulfococcus multivorans et 
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Dehalobacter sp. (Lal et al., 2010). Le HCH est plus rapidement dégradé que les autres 
isomères (Lal et al., 2010; Figure 26). 
 
Figure 26. Dégradation du lindane en anaérobie par les bactéries (Lal et al. 2010). 
 
Figure 27. Dégradation aérobie du lindane par les bactéries (Lal et al., 2010) 
La dégradation aérobie du HCH est réalisée principalement par les bactéries de la famille des 
Sphingomonadaceae (Figure 27). Il existe différentes voies de dégradation en fonction des 
bactéries qui n’aboutissent pas forcément à la même molécule. De nombreuses bactéries de la 
famille des Sphingomonadaceae peuvent être sélectionnées, isolées et cultivées (Lal et al., 
2010). Les gènes de dégradation du HCH par les bactéries nommés « lin » ont été mis en 
évidence. Il s’agit de linA codant  pour une déhydrochlorinase, linB codant pour une 
haloalkane-déhalogénase, linC codant pour une déhydrogénase, linD codant pour une 
déchlorinase, linE/linEb codant  pour une « ring cleavage oxygenase », linF codant pour une 
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maléyl acétate réductase, linGH code pour une acyl-CoA transférase, linJ codant pour une 
thiolase et  linR/linI qui sont des régulateur de gènes (Lal et al., 2010 ; Figure 27).  
De plus, le HCH peut être dégradé aussi par certains champignons comme Rhizopusoryzae 
biomass (Ghosh et al., 2009).  
La CLD est stable dans les sols et ne semble pas se dégrader naturellement. Certains 
microorganismes ont la capacité de supprimer un ou deux chlore de la molécule (production 
de monohydro-chlordécone et dihydro-chlordécone (George & Claxton, 1988) mais pour le 
moment aucune étude n’a prouvé de façon péremptoire la minéralisation de la CLD par les 
microorganismes (Fernández-Bayo et al., 2013). 
 
6.3. La Rhizodégradation  
 
Au niveau du volume racinaire, l’action conjointe des plantes et des microorganismes peut 
jouer un rôle essentiel dans l’efficacité de remédiation des contaminants (Hinsinger, 2001). La 
rhizodégradation correspondant à la dégradation des contaminants organiques est réalisée par 
les enzymes exsudées par les racines (oxydases, hydrolases) et en majorité par la microflore 
qui possède des capacités métaboliques importantes comme la rupture de cycle aromatique 
(laccases), la coupure de groupements cyanides (nitrilases), la coupure de groupements 
phosphates comme dans le cas des insecticides organophosphorés (phosphatases), 
l’élimination de chlore (déhalogénase) et des oxydations (monoxygénases P450) (Tableau 
VI).  
 
Tableau VI. Enzymes de plantes et de la microflore jouant un rôle dans la dégradation de composés organiques. B, 
bactéries ; F, espèce fongiques (Gerhardt et al., 2009) 
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Des études récentes ont démontré l’augmentation significative de la disparition et/ou de la 
minéralisation des polluants organiques persistants au niveau de l’interface racines-sol 
(Kuiper et al. 2004; Krutz et al. 2005; Kidd et al. 2008; Gerhardt et al. 2009 ; Figure 28). Les 
flavonoïdes et autres exsudats libérés par les racines peuvent stimuler l’activité biodégradante 
des bactéries vis-à-vis des PCBs ou des HAPs (Chaudhry et al. 2005 ; Ferro et al., 1999 ; 
Corgie et al. 2004 ; Leigh et al. 2006 ; Abhilash & Singh 2009). Les OCPs semblent agir sur 
la structure communautaire des bactéries rhizosphériques puisque certains genres semblent 
particulièrement sensibles (Hevizibacter, Acidovorax) et d’autres apparaissent tolérants 
(Bacillus, Aeromonas, Pseudomonas, Sphingomonas) (San Miguel et al., 2014). Certaines 
souches bactériennes (Sphingomonas sp., Pseudomonas sp., Devosia sp., Sphingobium sp.) 
isolées à partir de la rhizosphère de Withania somniferea, Solanum torvum, Erianthus munja 
et Lantana camera sont capables de biodégrader le HCH ou d’autres OCPs  (Kidd et al., 
2008 ; Lal et al., 2008 ; Abhilash & Singh 2010 ; Akshi & Kumar, 2012 ; San Miguel et al., 
2014). Quelques travaux ont aussi démontré l’effet positif des champignons rhizosphèriques 
sur la dégradation des OCPs (Katayama & Matsumura, 1993 ; Sainz et al., 2006).  
Figure 28. Mobilisation et dégradation des contaminants organiques par les racines de plantes et les microorganismes 
associés (en blanc). Schéma résumant les échanges. , transferts des contaminants ; M, mobilisation des contaminants. 
(b-d  Illust atio s d’i te a tio s t pi ues e t e les tissus a i ai es et les i oo ga is es.  E e ple des ha pignons 
micorhiziens arbusculaires. (c) Cas des champignons ectomycorhiziens. (d) Représentation des microorganismes 
étroitement associés à la surface des racines. (Fester et al., 2014) 
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Par ailleurs, les contaminants dégradés peuvent être plus facilement absorbés par les plantes 
ou alors, les activités microbiennes peuvent libérer à proximité des tissus racinaires des 
protons et/ou anions et/ou des chélateurs qui peuvent moduler localement les propriétés 
chimiques du sol. Ces éléments peuvent faciliter la phytoextraction (Abhilash & Singh, 2009). 
Par ailleurs, Alvarez et al. (2012) ont démontré que les exsudats de maïs améliorent 
l’absorption du HCH par certaines souches bactériennes (Streptomyces). 
 
7. La fonctionnalité de la rhizosphère 
 
La rhizosphère est défini comme ‘le volume de sol soumis à l’influence de l’activité racinaire’ 
(Jones & Darrah, 1993). Pour les éléments peu mobiles, la rhizosphère se limite au(x) 
premier(s) millimètre(s) de sol situé(s) autour des racines (Hinsinger, 2001; Hinsinger et al., 
2009). Ce volume de sol varie avec la nature des plantes, la densité du système racinaire et ses 
propriétés de surface et les propriétés physico-chimiques du sol (Abhilash & Singh, 2009) 
(Figure 29).  
 
 
Figure 29. Aspe t de la hizosph e autou  des a i es de l’o ge Hordeum vulgare) (Hinsinger et al., 2009) 
 
7.1. Les relations plante-microorganismes-environnement 
 
La rhizosphère est une zone densément peuplée dans laquelle les racines des plantes 
interagissent avec les systèmes racinaires des plantes voisines pour l'espace, l'eau, et les 
minéraux (Bais et al., 2004) (Figure 30). Les racines absorbent de l’eau et des sels minéraux 
qui sont nécessaires à la nutrition de la plante. Le volume d’eau absorbé dépend de plusieurs 
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paramètres (météorologie, physicochimie du sol, taux de transpiration, surface foliaire de la 
plante, espèce végétale,…) et ce prélèvement permet d’assurer une partie du drainage de l’eau 
dans le sol. L’absorption des ions par les poils absorbants racinaires s’effectue généralement 
contre une dépense d’énergie à l’aide de pompes à protons. Cette sortie d’éléments du sol vers 
la plante, ainsi que l’expulsion de protons par la pompe, peuvent modifier certains paramètres 
physico-chimiques du sol, comme le pH (Hinsinger et al., 2006) (Figure 30 A).  
 
Figure 30. Fonctionnement de la rhizosphère. A) Echanges de molécules chimiques entre les racines et le milieu 
environnant du sol (Gerhardt, 2009). B) Interactions biologiques entre les racines végétales et les organismes du sol (Bais 
et al., 2006) 
 
Par ailleurs, la rhizosphère est une interface où il s’établit une relation fonctionnelle : l’effet 
des racines sur leur environnement et l’interaction avec les microorganismes (bactéries et 
champignons) (Bais et al., 2004). Les interactions entre les plantes et les microorganismes 
sont influencées par des facteurs édaphiques qui sont les facteurs écologiques liés aux 
caractéristiques physiques et chimiques du sol (Bais et al., 2004). L’effet physique de la 
croissance des racines permet par exemple de faciliter les mouvements de fluides (O2 et H2O) 
et d’assister la migration des microorganismes dans le sol (Gaskin et al., 2010). 
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De plus, les racines jouent un rôle majeur dans la fonctionnalité de la rhizosphère via les 
rhizodépôts qui sont de deux sortes : les exsudats et les débris racinaires (Gobat et al., 2010). 
Les débris racinaires sont composés de cellules détachées, du contenu de cellules lysées ou de  
morceaux de racines mortes. Les exsudats sont constitués en majorité de sucres, d’acides aminés 
et d’acides carboxyliques diffusant passivement des racines vers le sol (Jones et al., 1999 ; Cf. 
chapitre 3.2 Métabolisme des racines). Les exsudats racinaires peuvent donc modifier la 
structure et l’activité des communautés microbiennes. En effet, les exsudats racinaires 
peuvent attirer par chimiotactisme certaines bactéries symbiotiques ou au contraire éloigner 
les microorganismes pathogènes pour la plante (Biais et al., 2006). La microflore, fortement 
stimulée par l’activité racinaire, va jouer différents rôles au sein du milieu rhizosphérique 
(Gobat et al., 2010). Celle-ci est capable de concentrer les ions dans l’environnement proche 
des racines et de faciliter la disponibilité de certains éléments comme l’azote ou encore le 
phosphore au bénéfice de toute la communauté rhizosphérique. Les microorganismes du sol 
peuvent également sécréter des substances dans leur milieu proche, comme des enzymes, 
capables de dégrader des exsudats racinaires très complexes, mais aussi des hormones ou 
encore des facteurs de croissance. Cela procure à la plante un bénéfice, de manière directe 
(stimulation de la croissance racinaire) ou bien indirecte (défense contre les pathogènes). Par 
exemple, les bactéries PGPR (Plant Growth Promoting Rhizobacteria) synthétisent des 
phytohormones de croissance auxin-like améliorant directement la croissance végétale mais 
pouvant également synthétiser des substances antifongiques limitant le développement 
d’agents pathogènes protégeant les tissus végétaux (Benizri et al., 2001). Cependant, certaines 
interactions peuvent être négatives lorsque les microorganismes ou plantes voisines libèrent 
des substances (phytotoxines) pouvant par exemple affecter la croissance des plantes 
(Paterson et al., 2007). 
La rhizosphère représente donc une interface complexe, biologiquement très active, et 
essentielle entre le sol et la plante. Ce micro-environnement dispose de sa propre 
fonctionnalité et peut être potentiellement perturbé par l’introduction de facteurs exogènes 
Dans le cas de polluants organochlorés, la présence de ces contaminants dans le milieu 
rhizosphérique induit un réarrangement des communautés microbiennes (San Miguel et al., 
2014). 
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7.2. Allocation des ressources (carbone/azote) 
 
L’azote sous forme gazeux N2 est présent à 78% dans l’atmosphère. Les organismes utilisent 
l’azote pour la synthèse des protéines et des acides nucléiques mais rare sont ceux qui peuvent 
l’utiliser directement sous forme N2. On distingue l’azote organique lié à des molécules 
organiques de l’azote inorganique (ou minéral) correspondant aux nitrates, nitrites et 
l’ammonium. Dans le sol, l'azote est présent à plus de 90% sous forme organique (Mengel, 
1996). La transformation de l'azote organique en azote minéral (minéralisation) et 
réciproquement (réorganisation ou immobilisation) est réalisée par les microorganismes et 
leurs enzymes. Cela va déterminer en grande partie la disponibilité de la forme minérale 
assimilable par la plante. 
L’approche intégrée du fonctionnement de la rhizosphère s’intéresse à l’allocation du carbone 
(C) et de l’azote (N) entre les racines et la flore microbienne. Dans la rhizosphère, le cycle de 
l’azote est intimement lié au cycle du carbone pendant les processus de minéralisation et 
d’immobilisation (Raynaud et al., 2006 ; Figure 31).   
 
Figure 31. C le de l’azote et du a o e au sei  de la hizosph e Ra aud et al., 6  
La qualité des rhizodépôts (précédemment décrite dans le chapitre  3.2 « Métabolisme des 
racines ») sont constitués majoritairement de matières carbonées (sucres, acides organiques) 
et plus modestement de matières azotées (acides aminés, peptides, Tableau IV). En présence 
de maïs et de ses rhizodépôts, les concentrations en C, N et S sont 3 à 10 fois supérieures à 
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celles des sols non plantés (Melnitchouck et al., 2005). L’ordre de grandeur des apports 
rhizosphériques journaliers en C est estimé à environ 50-100 µg/g sol (Baudoin et al., 2003) et 
correspondrait à 2-10% du C net fixé par la plante (Farrar et al., 2003 ; Jones et al., 2004). En 
ce qui concerne l’azote, la rhizodéposition azotée est évaluée à 8-40 kg/ha en culture de blé 
(Merbach et al., 1999) et correspondrait à 18-33% du N assimilé par les plants de blé (Janzen, 
1990). Certains auteurs ont estimé un ratio C/N moyen >70 pour les exsudats et 65 pour les 
mucilages (Jones & Darrah, 1993 ; Mary et al., 1993). Cependant, la quantification de la 
rhizodéposition carbonée et azotée reste difficile à mesurer. 
 
Les rhizodépôts riche en C fournissent l’énergie nécessaire à la croissance des 
microorganismes hétérotrophes (Hodge et al., 2000). La rhizosphère est un lieu intense de 
turnover du C (Kuzyakov et al., 2003). Les microorganismes participent à la dynamique du N 
dans les sols en transformant les matières organiques azotées (immobilisation/ minéralisation) 
(Raynaud et al., 2006). Les plantes et les microorganismes sont en compétition pour leur 
nutrition azotée (notamment si le C/N est élevé) car ils absorbent majoritairement du N 
minéral présent dans la solution du sol (NH4+ and NO3-) (Figure 31) (Korsaeth et al., 2001), et 
beaucoup plus modestement de petits composés organiques azotés (Jones & Hodge, 1999). 
Un gradient de concentration en N décroissant est mesuré des racines vers le sol (Figure 32; 
Postma et al., 2014). Par contre, un gradient de concentration inverse est observé pour le 
contenu carboné (Raynaud et al., 2006).  
Figure 32. Simulation de distribution des nitrates au niveau du sol et de la rhizosphère de plants de maïs âgés de 40 jours 
(Postma et al., 2014) Autour des racines (blanc) une diminution des concentrations en NO3
-
 est observée (bleu) alors que 
dans les zones de compétition entre racines, les concentrations en NO3
-
 sont plus élevées (rouge) 
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De plus, les plantes et les bactéries ammonifiantes maintiennent des relations mutualistes 
(Hodge et al., 2000). Par exemple, les plantes fournissent d’importantes sources de C pour les 
microorganismes (petites molécules organiques facilement assimilables) et les 
microorganismes libèrent de l’azote minéral (dégradation des matières organiques) disponible 
pour les plantes (Kuzyakov et al., 2003). La représentation de ces interactions est figurée par 
la ‘boucle microbienne’ du sol, qui englobe la dynamique des nutriments carbonés et azotés et 
la biomasse microbienne (Raynaud et al., 2006 ; Moore et al., 2003). Des études ont démontré 
une décomposition de la matière organique du sol 3 fois plus forte et une minéralisation 
azotée 30% plus importante lorsque le sol est planté (Cheng et al., 2003 ; Van der Krift et al., 
2001). Par exemple, dans la rhizosphère de plants d’orge, on observe une stimulation de la 
nitrification (Klemedtsson et al., 1987). Au vu du rôle joué par les exsudats racinaires sur la 
dynamique de l’N dans la rhizosphère, le ratio C/N des rhizodépôts apparait comme un 
facteur clé du cycle azoté. Ainsi tous facteurs biotiques ou abiotiques influençant la 
physiologie de la plante (âge, climat, stress) peuvent modifier le ratio C/N et induire des 
perturbations de la dynamique de l’azote dans le sol. 
 
8. Objectifs de la thèse 
 
L’activité humaine est responsable de pollutions diffuses des eaux, des sols et de l’atmosphère 
qui entraînent des dommages sur l’écosystème. Afin d’éviter des déséquilibres importants 
comme la diminution de la biodiversité ou bien la contamination des chaînes trophiques par 
des contaminants, il est nécessaire de restaurer les écosystèmes. Différentes options de gestion 
des milieux sont possibles comme l’atténuation naturelle, la remédiation physique ou l’action 
combinée de remédiation physique et biologique (Burger et al., 2008). Face à des situations 
environnementales contaminées par les OCPs (Lee et al., 2000; Meharg et al., 2000; 
Miglioranza et al., 2004; Marvin et al., 2004; Ricking & Schwarzbauer, 2008; Abhilash & 
Singh 2009; Turgut et al., 2010), la phytoremédiation apparaît comme une solution digne 
d’intérêt. C’est une technique peu coûteuse, peu contraignante en terme de phyto-management 
et n’ayant pas d’effet négatif sur la fonctionnalité des systèmes (sol, sédiments, eaux). Enfin, 
la phytoremédiation a prouvé son efficacité comme lors d’un essai grandeur nature dans les 
Alpes montrant l’efficacité de la culture alternée de maïs et d’ivraie pour réduire les 
hydrocarbures présents dans le sol (Schwitzguébel et al., 2011) ou encore la diminution des 
résidus HCH dans les sols avec un couvert végétal (céréales) (Abhilash & Singh, 2009). 
L’équipe P3E (Pollution-Environnement-Ecotoxicologie-Ecoremédiation) du LECA 
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(Laboratoire d’Ecologie Alpine, UMR 5551) a déjà activement participé à des projets 
permettant de comprendre les processus physiologiques impliqués dans les techniques de 
phytoremédiation afin d'améliorer ces procédés (Projets MEDD (2003-2006), AXELERA-
VALORSITES (2008-11), collaboration avec Phytorestore).  
Dans ce contexte, de nombreuses études se sont intéressées au rendement de disparition des 
contaminants, aux processus physiologiques au sein d’un organisme acteur, du devenir du 
stress chimique mais peu ont abordé le réseau d’échanges métaboliques existant entre les 
différents acteurs. L’originalité de notre travail est d’étudier les mécanismes fonctionnels mis 
en jeux au niveau rhizosphèrique lors d’un processus de phytoremédiation. Cette approche 
intégrée du fonctionnement rhizosphèrique a été abordée sous stress chimique en présence 
d’OCPs (HCH, CLD) et sous différents aspects scientifiques, (i) les perturbations du 
métabolisme racinaire (métabolome), (ii) les modifications cataboliques des microorganismes, 
(iii) les changements de dynamique du C et du N au niveau rhizosphérique, et (iv) l’efficacité 
de l’uptake en présence de la rhizosphère. Pour cela, nous avons sélectionné une espèce 
végétale qui peut être placée en conditions contrôlées de culture et dont la tolérance aux OCPs 
est importante (Chouychai & Lee, 2012; Somtrakoon & Pratumma, 2012). Il s’agit du maïs 
(Zea mays).  
 
8.1. Le modèle biologique : le maïs  
 
Le maïs est une plante tropicale herbacée annuelle de la famille des Poaceae, originaire 
d’Amérique centrale. De nos jours, cette plante est cultivée pour l’alimentation humaine et 
l’élevage d’animaux sur tous les continents, en raison de sa tolérance à différents climats et 
son rendement important jusqu’à 120 q.ha-1 par an pour les graines (Tasli et al., 1996), ce qui 
en fait la céréale la plus cultivée au niveau mondial. Le maïs présente une biomasse végétale 
conséquente puisque (i) les parties aériennes peuvent atteindre 3 m de hauteur à maturité (14-
22 feuilles) et assurent un flux transpiratoire important (de l’ordre de 4 mm.d-1 ; Alberto et al., 
2014), et (ii) le réseau racinaire est extrêmement dense atteignant quelques mètres de long 
(Figure 33A) permettant de prélever d’importantes quantités d’eau au niveau du sol 
(Figure 33B) (Hinsinger et al., 2009 ; Postma et al., 2014). Ainsi, ces caractéristiques font de 
cette plante une bonne candidate pour l’application de procédés de phytoremédiation 
(capacités de phytoextraction importantes), d’autant plus que sa production de biomasse 
permettrait son utilisation pour la production d’énergie renouvelable, on parle même 
‘d’énergie maïs’ (Thewys et al., 2010). Par ailleurs cette plante présente plusieurs avantages : 
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(i) sa physiologie est connue et sa culture en conditions stériles ou non est maîtrisée, (ii) son 
génome est séquencé (Friso et al., 2010), (iii) la nature de ses exsudats a été largement étudiée 
(Schönwitz et al;, 1989; Schilling et al., 1998) et (iv) son utilisation en métabolomique de la 
rhizosphère est possible (Alonso et al., 2007a et b). Les communautés bactériennes de la 
rhizosphère du maïs ont été particulièrement étudiées (Baudoin et al., 2001; Chelius & 
Triplett, 2001; Aira et al., 2010; Castellanos et al., 2009; Dohrmann et al., 2013). Ces travaux 
démontrent que les communautés rhizosphérique sont sélectionnées en fonction des 
caractéristiques du sol, du génotype (cultivar), des gestions agricoles (fertilisants) et du stade 
de développement. Li et al. (2014) ont montré que la rhizosphère du maïs est 
préférentiellement colonisée par les Proteobacteria, Bacteroidetes et Actinobacteria. Certains 
auteurs ont pu caractériser l’activité catabolique de ces microorganismes au sein de la 
rhizosphère montrant des activités invertase et phosphatase plus intenses que celles du sol 
(Kandeler et al., 2002). L’état des connaissances scientifiques et les potentialités d’utilisation 
de cette espèce végétale (Z. mays) en phytoremédiation en fait une plante modèle idéale pour 
cette étude. 
 
 
Figure 33. A. Architecture racinaire de plants de Z. mays agés de 40 jours (Postma et al., 2014). B. Chronologie des 
g adie ts adiau  et lo gitudi au  d’a so ptio  d’eau pote tiels h d i ues  pa  les a i es de aïs Z. mays) cultivé sur 
terreau. (Hinsinger et al., 2009) 
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8.2. Plan de l’étude doctorale 
 
Chapitre 2 : Phytotoxicité des pesticides organochlorés sur les racines de maïs (Zea 
mays) 
Des travaux précédents ont mis en évidence que des plantes dites ‘très tolérantes’ aux stress 
chimiques pouvaient toutefois, montrer une réponse phytotoxique dépendant de la dose 
d’exposition (Faure et al., 2012 ; San Miguel et al., 2012). Dans un premier temps, l’effet 
phytotoxique du HCH et de la CLD a été évalué selon un gradient d’exposition, en culture 
hydroponique et en conditions stériles. Les mécanismes moléculaires (transcriptomiques) et 
cellulaires (molécules « signal », apoptose) modifiés/induits par l’exposition aux OCPs ont été 
étudiés (Publication I). Ensuite, les effets des OCPs sur le métabolisme des racines ont pu 
être caractérisés par une analyse 1H RMN-HRMAS (Publication II). 
 
Chapitre 3 : Allocation des ressources et fonctionnalité de la rhizosphère 
Les perturbations fonctionnelles de la rhizosphère en présence des OCPs ont été établies grâce 
à des approches complémentaires comme l’analyse de l’empreinte catabolique microbienne 
(Biolog), des flux carbonés et azotés et des traits morphologiques des plantes (Publications 
III et IV). 
 
Chapitre 4 : Capacité d’absorption du lindane par Zea mays 
Les capacités de phytoextraction du HCH ont été mesurées chez les plants de maïs pendant 1 
mois d’exposition en milieu hydroponique. L’absorption du HCH a pu être mesurée grâce à 
un traceur radioactif (14C). Pour représenter le rôle important de la rhizosphère dans ce 
processus de phytoextraction, des plants de maïs en conditions stériles ont été comparés à des 
plants possédant une rhizosphère.  
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Chapitre 2 : Phytotoxicité des pesticides organochlorés sur les racines 
de maïs (Zea mays) 
 
1. Introduction 
 
Dans ce chapitre, l’impact phytotoxique de deux pesticides organochlorés (OCPs), le lindane 
(HCH) et la chlordécone (CLD), sur les plants de maïs (Zea mays) a été abordé. L’analyse de 
différents paramètres anatomo-morphologiques au niveau foliaire et racinaire, nous a permis 
de mettre en évidence un impact visible des OCPs sur la morphologie et la taille des racines. 
Des coupes transversales de racines de maïs ont mis en évidence une modification de la taille 
des cellules en présence des OCPs. Ce résultat nous a conduit à explorer les perturbations du 
cycle cellulaire qui pourraient être à l’origine du changement de taille des cellules en 
analysant la transcription des gènes clés du cycle cellulaire (cyclines, facteurs de 
transcription) ainsi que la ploïdie des cellules par cytométrie en flux. En parallèle, nous avons 
étudié la viabilité des cellules racinaires pouvant aussi être une conséquence de la perturbation 
du cycle cellulaire. Pour ce faire, nous avons évalué les phénomènes d’apoptose par la 
technique de marquage TUNEL (Terminal deoxynucleotidyl transferase dUTP nick end 
labeling), de mortalité cellulaire (marquage fluorescent avec de l’iodure de propidium et de la 
fluorescéine), et de signalisation cellulaire (calcium, ROS, NO) pouvant intervenir dans ces 
phénomènes  (Publication I). Par ailleurs, nous avons souhaité préciser les effets des OCPs 
sur le métabolisme des racines de maïs. En effet, une modification du métabolisme cellulaire 
pourrait entrainer une perturbation du développement végétal, de l’allocation énergétique et 
des exsudats racinaires, ces derniers jouant un rôle important dans les interactions plante et 
microorganismes du sol au sein de la rhizosphère (Cf. Chapitre 1 ; 7). Nous avons choisi une 
approche de métabolomique par spectroscopie par résonnance magnétique nucléaire (RMN) 
high resolution magic angle spinning (HRMAS) du proton permettant d’étudier 
quantitativement, simultanément et avec une petite quantité de tissus racinaires (1mm à partir 
de l’apex) les sucres, les acides aminées et les lipides présents dans les racines sans 
préparation de l’échantillon ni phases d’extractions (Publication II). 
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2. Matériels et méthodes 
 
Afin d’obtenir des réponses reproductibles, les plantules de maïs ont été cultivées en milieu 
hydroponique (afin que les OCPs soient biodisponibles), stérile (afin que les réponses 
mesurées soient uniquement celles des plantes) et en conditions contrôlées (facteurs 
abiotiques stables). Pour optimiser l’analyse des mécanismes physiologiques, nous avons 
choisi de travailler avec la racine principale de chaque plantule et dans une zone anatomique 
racinaire où il y a une forte division cellulaire (apex) et des cellules peu différenciées. 
 
2.1. Culture des plantules de maïs en condition stériles en présence d’OCPs 
 
Une gamme de concentration est réalisée directement dans le milieu de culture qui permettra 
l’exposition des caryopses aux OCPs. La concentration maximale en lindane et en 
chlordécone est respectivement de 7 et 1 mg.l-1 correspondant à leur limite de solubilité dans 
l’eau. Les concentrations similaires à celles retrouvées dans l’environnement sont 0.7 mg.l-1 
pour le lindane et 0.04 mg.l-1 pour la chlordécone.  Les autres concentrations testées sont 0.07 
et 3.5 mg.l-1 pour le lindane et 0.008 et 0.2 mg.l-1 pour la chlordécone. 
 
 
Figure 34. Dispositif permettant la croissance du maïs en o ditio  st ile e  p se e d’OCPs 
 
Le milieu de culture contenant les OCPs est placé dans un pot de verre permettant de garantir 
la stérilité de notre plantation. Des billes de verre stériles sont introduites dans les pots servant 
ainsi de support inerte à la croissance des caryopes (Figure 34).   
Les caryopses (Zea mays L., Golden Bantam; Graines Baumaux, France) de maïs sont 
stérilisés avec des lavages de 30s à l’éthanol 80% et de 2min avec de l’eau de Javel 5% suivi 
de rinçages avec de l’eau distillée stérile. 
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Trois caryopses sont introduits dans un pot et les plantules sont ainsi cultivées pendant 7 jours 
à l’obscurité et avec une température de 25±2°C. Au bout de ce laps de temps, l’apex des 
racines principales est isolé pour être utilisées pour les expériences suivantes (Figure 35). 
 
Figure 35. Schéma expérimental de la croissance des plantules permettant ensuite la réalisation des tests de 
phytotoxicité. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
72 
 
2.2. Evaluation de la phytotoxicité des OCPs sur les racines de maïs 
 
 Figure 36. Schéma expérimental des manipulations pour évaluer la phytotoxicité des OCPs sur les racines de Zea mays.                                    
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2.3. Impact des OCPs sur le métabolisme racinaire 
Figure 37. S h a e p i e tal des a ipulatio s pou  value  l’i pa t des OCPS su  le ta olis e des a i es. 
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3. Résultats et discussions 
 
3.1. Evaluation de la phytotoxicité des OCPs sur les racines de maïs 
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Publication I : Cell cycle disruption and apoptosis as mechanisms of toxicity of 
organochlorines in Zea mays roots 
Auteurs: Claire Blondel, Marc Melesan, Angélique San Miguel, Sylvie Veyrenc, Patrick 
Meresse, Mylène Pezet, Stephane Reynaud, Muriel Raveton 
Participation: Réalisation des expériences, Analyses des résultats, Réalisation des figures, 
Rédaction 
Publication acceptée dans Journal of Hazardous Materials 
Supplementary data en Annexe 1 
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Abstract  
1H-HRMAS NMR-based metabolomics was used to better understand maize root tip toxicity 
after exposure to the persistent organic pollutant lindane (HCH). Maize seedlings were 
exposed to 0.7 mg/L HCH (miming basic environmental contamination) and 7 mg/L HCH 
(mimicking hot contaminated spots) during 7 days. The 1H-HRMAS NMR-based 
metabolomic profiles provided detail of the changes in carbohydrate, amino acid, 
tricarboxylic acid cycle intermediate and fatty acid with a significant separation between 
the control and HCH-exposed root tips (OPLS-DA). The overall data indicated that the 
heightened effect of HCH on primary metabolism would have broader physiological 
consequences on root development. First of all, energy was consumed to ensure cell defense 
mechanisms with activation of the GABA shunt pathway and the fatty acid biosynthesis. 
Secondly, disturbances in the amino acid composition reflect a new distribution of internal 
nitrogen compounds under HCH stress. Some changes in metabolites such as fumarate, 
citrate, acetate, GABA, asparagine, leucine and isoleucine might be identified as potential 
indicators of HCH and HCH-induced oxidative stress. Thirdly, the increase in asparagine, 
branched-chain amino acid and fatty acid contents explained root morphology adaptation to 
HCH-stress. Finally, HCH exposure caused a marked rise in oxidized fatty acids, which 
might indicate failures in cell integrity and vitality. Therefore, these results indicate that 1H-
HRMAS NMR-based plant root metabolomics has great potential for use in phytoxicity 
assessments of contaminated soils. 
 
 
Keywords: Metabolomic, Maize, Roots, Lindane, 1H-HRMAS NMR  
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Abbreviations 
CPMG Carr–Purcell–Meiboom–Gill 
CV-ANOVA Cross-validation ANalysis Of VAriance 
γHCH -Hexachlorocyclohexane 
GABA 4-aminobutyrate 
HRMAS High resolution-magic angle spinning 
OCPs Organochlorine pesticides 
OCs Organochlorines 
PCA Principal Component Analysis 
OPLS-DA Orthogonal Partial Least Square-Discriminant Analysis 
TSP Trimethylsilyl propionate 
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1 Introduction 
Organochlorine pesticides (OCPs) have been extensively used in agriculture across the world 
for pest control. -Hexachlorocyclohexane (γHCH), better known as lindane, was very 
commonly used due to its low cost and high effectiveness (Vijgen et al. 2011). However, this 
compound is both stable and highly lipophilic leading to its accumulation and persistence in 
the environment, despite it having been banned for several decades in many countries 
(Abhilash and Singh 2009). This widespread contamination has impacted on the functionality 
of ecosystems with γHCH bioamagnification affecting trophic webs (Chopra et al. 2011). 
Human health may also be impacted as γHCH is described as an endocrine disrupter and a 
carcinogen (Chopra et al. 2011). Since 2009, γHCH has been listed under the Stockholm 
Convention as a persistent organic pollutant (Vijgen et al. 2011). Although the use of OCPs is 
strictly prohibited in Europe, many are still used in Asia and Africa (Mansour 2009; Qiu et al. 
2009). HCH contamination is heterogeneous, with hot spots (former industrial and 
agricultural sites) where levels are between 900 to 4000 mg/kg (Abhilash and Singh 2009). 
Numerous studies have been conducted on different plant species to determine the adverse 
effects of exposure to high concentrations of HCH (Bueno et al. 2004; Li et al. 2011; Faure 
et al. 2012; Blondel et al. 2014).  However these studies, focused on the elucidation of the 
toxic mode of action of HCH, have not evaluated its sub-lethal effects on primary 
metabolism. OCP exposure in the environment can be monitored by studying the metabolite 
fluxes of various organisms as has been demonstrated in various animals (McKelvie et al. 
2009; Tuffnail et al. 2009; Aslund et al. 2012; Yuk et al. 2012). It is therefore essential to 
develop reliable and reproducible analytical methods that are capable of assessing plant 
responses to chemical environmental exposures. Metabolomics provide an exhaustive 
profiling of all metabolites present in a target organism and therefore to explore its response 
to environmental stressors (reviewed in Lankadurai et al. 2013). Metabolomic approaches 
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have been successfully used to study a variety of plant-environmental biotic interactions 
(reviewed in Kushalappa and Gunnaiah 2013) and abiotic environmental stressors such as 
drought, salt, temperature and nutrients (reviewed in Sardans et al. 2011; Rodziewicz et al. 
2014). However, few studies have investigated the plant metabolome’s response to 
environmental contaminants (Aranibar et al. 2001; Aliferis et al. 2009; Kluender et al. 2009; 
Thi et al. 2009; Trenkamp et al. 2009; Dubey et al. 2010; Lubbe et al. 2012; Liu et al. 2013). 
Most of these metabolomic studies have used gas chromatography-mass spectrometry (GC-
MS) and liquid nuclear magnetic resonance (NMR) technology. The present study aimed to 
investigate OCP effects on plant roots with an overview of adaptive processes. The method 
used was a non-targeted metabolic profiling method 1H-HRMAS (High Resolution Magic 
Angle Spinning) NMR, which analyses metabolites that become partially/truly soluble and 
simultaneously detects lipids, sugars and amino acids with a resolution comparable to liquid 
NMR (Thi et al. 2009). Moreover, 1H-HRMAS NMR spectroscopy is a non-destructive 
technique using small amounts of intact tissue without prior treatments, thus avoiding long 
sample extraction procedures. 
Our objective was to better understand the impacts of γHCH concentration exposures on root 
plants at two doses: a low dose mimicking basic environmental contamination and a higher 
dose mimicking hot contaminated spots. For this purpose, we used maize (Zea mays) which is 
one of the main crops worldwide and can cope with excessive levels of OCPs (Mo et al. 2008; 
Chouychai and Lee 2012; Mukherjee and Kumar 2012; San Miguel et al. 2012; Somtrakoon 
and Pratumma 2012; Gheju and Stelescu 2013; Shahsavari et al. 2013; Blondel et al. 2014). 
In this study, a 1H-HRMAS NMR spectroscopy method using root tips was developed and 
validated with respect to repeatability. After peak identification, the method was used to study 
the metabolic change patterns in maize roots caused by γHCH at different levels of exposure. 
Multivariate analyses were used to evaluate the variation patterns for significantly changed 
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metabolites relative to interaction with γHCH exposure. Here, we report the evidence showing 
the large-scale metabolic changes including carbohydrates, amino acids, tricarboxylic acid 
cycle intermediates and fatty acids. These findings improve the understanding of metabolome 
HCH-induced stress in root tips. 
 
2 Materials and methods 
Lindane (γHCH) was purchased from Sigma-Aldrich (Germany) as pure standards (99% 
purity). 
 
2.1 Plant growth conditions and γHCH exposure tests 
Maize seeds (Zea mays L. Golden Bantam; Graines Baumaux, Nancy, France) were surface 
sterilized in ethanol:water (v/v 8:2) for 30s and then in sodium hypochlorite:water (w/v 5:100) 
for 2 min before washing several times in sterilized distilled water (San Miguel et al. 2012). 
Seeds were then germinated in sterile pots (3 seeds/pot) containing Hoagland nutritive 
solution with (i) 1% of ethanol (used to dissolve OCPs) for control plants, (ii) γHCH 
environmentally relevant concentration (0.7mg/L) and (iii) high γHCH exposure (at its water 
limit solubility: 7 mg/L). All plants were grown under controlled conditions (obscurity, 25± 
2°C). Seedlings were harvested for the different analyses after 7 days of exposure to γHCH. 
  
2.2 Sample Preparation 
The root tips (1mm from the apex, 6 independent first roots) of 7-day maize seedlings were 
collected, washed with deuterium oxide water (D2O), pooled in one disposable insert and 
flash frozen with liquid nitrogen. Ten independent experiments were performed to constitute 
each of the three groups: control, 0.7, and 7 mg/L γHCH exposures. The samples were then 
stored at -80°C. Just before the 1H-HRMAS NMR analysis, 10µL of D2O phosphate buffer 
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(100mM, pH 7) containing trimethylsilylpropionate (TSP, 1 mM) as the internal standard was 
added to the sample in the disposable insert, which was sealed and inserted into a 80 µL 
zirconium rotor. After the 1H-HRMAS NMR experiments, the disposable inserts were 
collected, flash-frozen in liquid nitrogen, lyophilized and the dry weight of each sample was 
then measured. 
For two-dimensional 1H-13C HRMAS spectra, plant root extractions were performed as 
described in Piccioni et al. 2009. Thirty maize roots (1 cm from the apex, ≈ 500 mg fresh 
weight) were flash-frozen in liquid nitrogen and then ground into a fine powder. The samples 
were extracted with 4 mL of cool CH3OH:CHCl3 (v/v 2:2) followed by 1mL of cool water. 
The extract was centrifuged at 10,000 x g for 20 min at 4°C. The supernatant was collected 
and dried under N2 flow and stored at -80°C. Just before the 1H-13C HRMAS analysis, 50 µL 
of D2O phosphate buffer (100 mM, pH 7) containing TSP (1 mM) was added to the sample 
and inserted into a 80 µL zirconium rotor (Piccioni et al. 2009). 
 
2.3 1H-HRMAS NMR spectroscopy 
1H-NMR spectra were acquired using a Bruker Avance III 600 spectrometer (BrukerBiospin, 
Wissembourg, France) at the IRBA Grenoble laboratory using a 1H-13C 4 mm HRMAS 
probe-head (proton frequency 600.13 MHz). The samples were spun at 4,000 Hz and the 
temperature was maintained at 4°C for all experiments. 1D-spectra were acquired with a Carr-
Purcell-Meiboom-Gill (CPMG) pulse sequence synchronized with the spinning rate (inter-
pulse delay 125 μs, total spin echo time 30 ms). The 90° pulse was calibrated on each sample. 
The acquisition of one 1H-NMR spectrum consisted of 256 scans lasting 16 min. The residual 
water signal was pre-saturated during the 2 s relaxation delay. 
The assignment of resonances was based on the literature (MeryB database, HMDB database, 
Piccioni et al. 2009) and on standard 2D experiments on liquid extracts (homonuclear 1H-
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1HTOSCY (Total Correlation Spectroscopy) and heteronuclear 1H-13CHSQC (Heteronuclear 
Single Quantum Coherence sequences). The identification of some metabolites (alanine, 
asparagine, glutamate, glutamine, histidine, malate, phenylalanine, proline, pyruvate, tyrosine, 
succinate) were confirmed by adding a true solution of chemical reference substances to the 
root samples after the first acquisition using 1H-HRMAS NMR as described above. 
 
2.4 Spectra pre-processing  
All pre-processing steps were performed using the TOPSPIN 3.1 Bruker software (Bruker 
Biospin, Karlsruhe, Germany). The spectra were aligned to the TSP signal at zero ppm and 
phase corrected. A five order polynome was systematically applied for the baseline 
correction. 
All spectra from 6.54 to 0.31 ppm were divided into intervals or buckets equal to 10-3 ppm 
using the AMIX software program (Bruker). Each bucket was normalized to the total 
spectrum amplitude. Regions corresponding to residual water signal or with reproducibility 
problems, even in the control group, were excluded from the analysis (Table S1, 
Supplementary data, Annexe 2).  
 
2.5 Statistical Analysis 
The buckets were then imported into the SIMCA V13 software application (UmetricsAB, 
Umea, Sweden) for multivariate statistical analysis. The buckets were mean centered, scaled 
to unit variance (i.e., weighted by 1/standard deviation for a given variable) and submitted for 
a principal component analysis (PCA) to ensure the homogeneity of data and to exclude 
outliers where required. To this end the data were visualized as score plots, where each point 
represents a NMR spectrum and thus a sample. Supervised analyses including orthogonal 
partial least square discriminant analyses (OPLS-DA) were performed, using the group 
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(control or exposed) as the Y matrix. Compared to PLS-DA, the orthogonal filtering separates 
systemic intra-class variations in X (variable matrix) that are unrelated to Y (orthogonal) from 
linear variations in X that are related to Y (inter-class variations). The number of components 
was determined using the cross validation procedure that produces R2Y and Q2 factors (> 
0.5). Moreover, the reliability of our OPLS-DA model was assessed using a CV-ANOVA test. 
The results were visualized by plotting the scores for individuals relative to the first two 
components of the model. The S-lines were examined in order to highlight the metabolites 
that are the most distinct between the control and the exposed groups. This plotting shows in  
a single graph, mimicking a NMR spectrum, the covariance (peak intensity) and correlation 
(peak color) between the exposed and control groups. Moreover, the signs of S-line peaks 
give an indication of the direction of change of metabolites in the exposed group which 
increased (positive peaks) or decreased (negative peaks) relative to the control.  
All the metabolites identified in the S-line were integrated (sum of the buckets for one 
isolated peak for each metabolite, Table S2 Supplementary data, Annexe 2) for univariate 
statistics. A t-test was then performed using the Xlstat software (Yuk et al. 2012). 
 
3 Results 
In the present study, maize roots were used due to their direct contact to contaminants in soils 
and their crucial metabolome for the physiological state of the whole plant. Roots have a 
complex internal structure and some roots, or parts of roots, become specialized for 
physiological purposes. Therefore, in order to maximize the homogenization of the 
metabolome data, the root apex (1 mm from the root tips) of the radicle composed of 
undifferentiated cells in division was collected. Despite the use of such a small sample mass 
(mean dry weight of 6 apices: 0.76 ± 0.03 mg), the mean S/N ratio was 1,000 in the [4.4-3.2] 
ppm spectral region and 250 in the [3.0-0.8] ppm region. A good level of repeatability was 
obtained with these parameters. This 1H-HRMAS NMR method supplied very rich spectra 
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(Fig. 1) from which numerous metabolites were assigned (Table S3 Supplementary data, 
Annexe 2).  
Fig. 1 Representative one-dimensional 
1
H-HRMAS NMR spectrum of the Zea mays root 
metabolome in the range of (a) δ7.4-δ5.2, (b) δ4.9-δ3.2 and (c) δ3.2-δ0.8. 
Number key for metabolites: 1 phenylalanine, 2 tyrosine, 3 histidine, 4 fumarate, 5 sucrose, 6 Fatty Acid (FA) -
CH=CH-, 7 α-glucose, 8 β-glucose, 9 malate, 10 asparagine, 11 cysteine, 12 glutamine, 13 leucine, 14 
isoleucine, 15 valine, 16 glycine, 17 proline, 18 arginine, 19 choline, 20 FA =CH-CH2-CH=, 21 citrate,  22 
succinate, 23 glutamate, 24 GABA, 25 FA -CH2-COOR, 26 FA -CH2-CH=CH- , 27 acetate, 28 FA -CH2-CH2-
COOR, 29 alanine, 30 FA (CH2)n, 31 leucine/isoleucine, 32 FA -CH3 
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Thirty metabolites were identified based on database matches, 11 of which were also 
validated using chemical standards. The identified metabolites were then sorted into the 
following chemical classes: carbohydrates, amino acids, tricarboxylic acid cycle (TCA) 
intermediates, fatty acids and others.  
 
3.2 Metabolic impact of exposure to HCH 
  
Unsupervised principal components analyses (PCA) were first conducted using the 1H-
HRMAS NMR spectra observations (18 observations for control samples and 28 observations 
for exposed samples). The PCA score plots did not show any clear clustering. Therefore, 
supervised orthogonal partial least square discriminant analyses (OPLS-DA) were performed 
to determine the strength and significance of the relationship between exposed and control 
maize root metabolomes. Score plots showed significant separation between the controls and 
the samples exposed to HCH at 0.7 mg/L. The OPLS-DA model with R²X of 0.399 was well 
fitted (R²Y = 0.66), but showed insufficient predictability (Q²Y = 0.39) (R2X pred=17% and 
R2Xorth=23%). However, the CV-ANOVA test was significant (p = 0.011) (Fig. 2a). For 7 
mg/L HCH exposure, the OPLS-DA model obtained was slightly more robust (R²Y = 0.659, 
Q²Y = 0.43, R2X pred=17% and R2Xorth=17.5%) with a highly significant CV-ANOVA test 
(p = 0.001) (Fig. 2b). 
 
 
 
 
 
 
 
 
97 
 
 
 
Fig. 2 Orthogonal partial least-squares-discriminant analysis (OPLS-DA) scores on 
1
H-HRMAS 
NMR spectra of maize root tip controls, exposed to (a) 0.7 mg/L HCH and (b) 7 mg/L HCH. 
 
 
Then, in order to identify which metabolites are responsible for the separation between the 
control and HCH exposed maize roots, S-lines were plotted for each HCH dose (Fig. 3). 
The peaks in the S-line give a direct indication of the direction of change in the corresponding 
metabolite. Positive peaks indicate an increased quantity of compound in the exposed roots 
compared to the control and conversely, negative peaks show a decreased quantity of the 
compound while the peak colors indicate variable contributions (red for the most significant 
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contributions with a correlation > 0.9 and dark blue for less significant contributions with a 
correlation <0.1).  
 
Based on the S-line, the 3.00-4.00 ppm region of the 1H-HRMAS NMR spectra appeared as 
having been clearly modified in response to HCH exposure, whatever the level of exposure 
(Fig. 3a, b). However, we could not unambiguously assign all the peaks due to resonance 
overlapping in this region. The metabolites identified on the S-line were: carbohydrates 
(sucrose, n°5; -glucose, n°7; -glucose; n°8), amino acids (asparagine, n°10; cysteine, n°11; 
glutamine, n°12; leucine, n°13; isoleucine, n°14; valine, n°15; glycine, n°16; proline, n°17; 
arginine, n°18; glutamate, n°23; alanine, n°29), organic acids of TCA cycle (fumarate, n°4; 
malate, n°9; citrate, n°21; succinate, n°22;  acetate, n°27) and others (choline, n°19; 4-
aminobutyrate (GABA), n°24). The 0.50-3.00 ppm region of the 1H-HRMAS NMR spectra 
showed significant changes in the non-polar metabolites such as saturated long-chain fatty 
acids (CH3, n°30; (CH2)n, n°32), unsaturated long-chain fatty acids (CH=CH, n°6; =CH-
CH2-CH=, n°20; CH2-CH=CH, n°26) and oxidized fatty acids (CH2-COOR, n°25; CH2-
CH2-COOR, n°28).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
99 
 
 
 
Fig.3 OPLS-DA S-line for (a) 0.7 mg/L HCH and (b) 7 mg/L HCH showing the metabolites 
that were major contributors to the changes observed in exposed maize root tips compared to 
controls by mimicking NMR spectrum. The peak intensity is determined by the covariance and the peak 
color by the correlation. The positive peaks are the ones which increased and the negative ones are those which 
decreased on exposed roots relative to the controls. For number coding see legend fig 1.  
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In addition, the percent changes in discernible metabolite bucket intensities were calculated to 
quantify the fluctuations in the maize root metabolites exposed to HCH compared to the 
controls (Fig. 4). 
 
 
Fig. 4 Percentage (%) changes in the sum of bucket of metabolites identified on the S-
line of HCH-exposed root tips compared to the controls. (a) carbohydrates, (b) amino acids and 
GABA, (c) organic acids and choline, (d) fatty acids. Bars represent mean ± SE values for 10 replicates. The 
statistical analysis was performed using a t-test. Asterisks indicate a significant difference compared to control 
values or between the two HCH-dose exposure values: *, P < 0.05; **, P < 0.01; ***, P < 0.0001. 
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 A t-test was performed for each percent change in metabolites, in order to identify any 
metabolites which significantly increased or decreased relative to the control (confirming the 
S-line results). The lower and higher doses of HCH were also compared. The carbohydrates 
showed different fluctuations since -glucose and -glucose vary (although not significantly) 
while sucrose seemed to decrease, but not significantly under both the 0.7 and 7 mg/L HCH 
exposures (-14% and -11%, respectively (Fig. 4a) and a correlation of 0.7 in the S-line in Fig. 
3). Unfortunately, in the group of amino acids, the peaks of cysteine, proline and arginine 
were overlaid with unknown metabolites and the S-line could not be confirmed using t-test 
analyses. However, the levels of asparagine, glutamine, alanine and valine showed a non-
significant increase when the roots were exposed to both 0.7 and 7 mg/L HCH (Fig. 4b). 
 Leucine showed a similar pattern with a significantly higher level (17% and 27%, 
respectively at 0.7 and 7 mg/L and a correlation of 0.7 in the S-line in Fig. 3). Interestingly, 
glutamate significantly decreased in exposed roots at both the 0.7 and 7 mg/L HCH 
exposures (11% and 21%, respectively), which was corroborated by its correlation of 0.5 in 
the S-line (Fig. 3 and 4b). The glycine, leucine/isoleucine and GABA levels were 
significantly concentration-dependent (Fig. 4b), with a decrease at low HCH exposure 
(respectively -22%, correlation >0.8; -3%, correlation 0.2 and -1%, correlation 0.6, Fig. 3) 
and an increase at high HCH exposure (respectively 2%, correlation 0.5; 29%, correlation 
0.5 and 20% correlation 0.5 Fig. 3). The TCA intermediates such as succinate and malate 
showed no significant changes compared to the control whatever the level of HCH exposure 
(Fig. 4c). In contrast, fumarate significantly decreased (-51% and -28% for both 0.7 and 7 
mg/L HCH respectively, with a correlation of 0.5 in the S-line in Fig. 3) while the level of 
citrate significantly increased (26% and 24% for both 0.7 and 7 mg/L HCH respectively, 
corroborated by the correlation of 0.8 in the S-line in Fig. 3). The level of HCH exposure 
significantly affected the acetate level with an increase of 47% and 250%, at 0.7 and 7 mg/L 
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HCH exposure respectively (corroborated by the correlation of 0.5 in the S-line in Fig. 3). 
The fatty acid levels were particularly markedly increased by HCH exposures compared to 
the controls (correlation of 0.6 on the S-line for all fatty acids) and showed significant 
concentration-dependent fluctuations (Fig. 4d). Roots exposed to the lower dose of HCH 
contained higher levels of saturated fatty acids (87% of CH3, 124% of (CH2)n), unsaturated 
fatty acids (168% of CH=CH, 104% of =CH-CH2-CH=, 33% of CH2-CH=CH) and oxidized 
fatty acids (70% of CH2-COOR, 108% of CH2-CH2-COOR) compared to control fatty acid 
contents. For all fatty acid metabolites, a significant, marked decrease was measured in the 
roots exposed to the high level of HCH compared to the low dose (Fig. 4d). Nevertheless, the 
fatty acid levels in roots exposed to a high dose of HCH were still higher than controls 
except for CH=CH saturated fatty acids showing a significant decrease (-27%, correlation of 
0.2 on the S-line).  
 
4 Discussion 
In this study, we established a simple, rapid and repeatable method for root tip 
metabolome description using 1H-HRMAS NMR without the extraction step. The maize 
root tip metabolome was profiled in detail, including carbohydrates, amino acids, 
tricarboxylic acid (TCA) cycle intermediates and fatty acids. Improving the annotation of 
the metabolites ensured a comprehensive determination of metabolic changes induced in 
roots under abiotic stress from a persistent organochlorine pollutant, lindane (HCH). We 
found twenty-four metabolites for which quantitative variations were measured in the 
presence of HCH. In all of the metabolic responses, we observed increases in the amino 
acids asparagine, glutamine, alanine, valine, leucine, isoleucine, in the organic acids citrate, 
acetate, GABA (4-aminobutyrate), and in the saturated/unsaturated fatty acids and their 
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oxidized forms, as well as decreases in sucrose (not significant), fumarate and in the amino 
acids glycine and glutamate (Fig. 5).  
 
Fig. 5 Hypothetical diagram of biosynthetic pathways involving some of the metabolites 
identified by the 
1
H-HRMAS NMR of maize root tips (names in bold) exposed to HCH. 
Metabolite contents increased (upward arrows), decreased (downward arrows) or remained unchanged 
(horizontal arrows) illustrating the response of roots exposed to 0.7 mg/L HCH (dashed arrows) and to 7 mg/L 
HCH (solid arrows). Metabolic pathways are represented by direct ( ) or indirect ( ) enzymatic 
steps. Hypothetical involvement of enzymes (names in italic,  up-regulation,  down-regulation) and stress 
signaling effects (star-shaped) illustrate the literature data (see in the discussion text). ASs, Asparagine 
synthetase ; Ca
2+
, cytosolic calcium; GABA, 4-aminobutyrate; GABA-Ts, GABA-transaminases ; GAD, 
glutamate decarboxylase; GDH, glutamate dehydrogenase; GRPs, glycine-rich proteins; GS, glutamine 
synthetase; H2O2, hydrogen peroxide; INV, invertase; LOX, lipoxygenase; OGDHC, 2-oxoglutarate 
dehydrogenase complex; ROS, reactive oxygen species; S, stress; Suc, sucrose; TCA cycle, tricarboxylic acid 
cycle.  
 
Therefore, like other abiotic stresses (Hey et al. 2010; Sardans et al. 2011; Rodziewicz et al. 
2014) and herbicides (Trenkamp et al. 2009) HCH was shown to have a significant effect on 
the energy status and enrichment of a number of amino acid metabolic networks. Here, HCH 
seemed to induce the catabolism of sugars (mainly sucrose) and some amino acids to generate 
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sufficient energy to ensure appropriate development and cell defense mechanisms against this 
specific abiotic stress. 
 
It has been demonstrated that carbohydrate metabolism and sugar signaling pathways are 
modulated by a range of environmental stresses such as drought, cold, salinity, metals and 
herbicides (Devi et al. 2007; Sardans et al. 2011; Rodziewicz et al. 2014). Carbohydrates are 
mobilized in the form of soluble sugars from storage tissues and translocated to various sink 
organs such as the radicles. In root tips, sucrose can be hydrolyzed into glucose and fructose 
by invertase catalysis (Fig. 5). Sucrose cleavage can play a key role in seedling growth 
notably through the division, elongation and expansion of meristematic cells. Sucrose and 
glucose can act as substrates for cellular respiration and as osmolytes in the maintenance of 
cellular osmotic homeostasis; while fructose seems to relate to secondary metabolism (Koch 
2004; Gupta and Kaur 2005; Devi et al. 2013). In this study, sucrose levels became depleted 
suggesting an increase in the energy requirements of the HCH exposed roots. Glucose 
accumulation increased non-significantly for -glucose and dose-dependently for -glucose 
(decrease at low dose, increase at high dose, neither were significant) (Fig. 5). Previous 
studies have demonstrated that oxidative stress, like H2O2, can modify the activity of 
regulatory enzymes such as invertase (Koch 2004; Xiang et al. 2011). Moreover, the high 
levels of invertase activity in tissues with oxidative stress may be indicative of changes in the 
transport of the phytohormone indol-acetic acid, responsible for cell hypertrophy (Koch 
2004). It was previously demonstrated that the induction of H2O2, cytosolic Ca2+ and cell 
hypertrophy in root tips exposed to HCH and OCs (Faure et al. 2012; San Miguel et al. 
2012; Blondel et al. 2014). Therefore, it is probable that the alterations in carbohydrate 
metabolism caused by HCH were due to an indirect induction of invertase activities 
controlled by reactive oxygen species (ROS). 
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The activation of the glycolysis converts the glucose in pyruvate thus providing intermediates 
which can be involved in the biosynthesis of amino acids. Overall, these changes in amino 
acid levels participated in complex metabolic/signaling processes to adapt cell responses to 
HCH exposure. First of all, the 3-phospho-glycerate (3PGA) is a precursor for glycine 
synthesis (Schauer and Fernie 2006). In this study, HCH significantly decreased glycine 
content in roots. This effect was dose-dependent with a marked decrease with low-HCH 
exposure, and glycine content that was similar to the control with high exposure. In the 
literature, glycine is described as the main constituent of plant glycine-rich proteins (GRPs) 
which are involved in the development of vascular and epidermal tissue (Lin et al. 2005). 
They have been described in maize roots and root caps (Matsuyama et al. 1999; Lin et al. 
2005). It has been suggested that some of these GRPs may play a role in stress responses, 
such as environmental stimuli and heavy metals, by protecting plasma membranes during 
stresses that involve increased osmotic pressure (Long et al. 2013; Manaa et al. 2013). 
Therefore, glycine depletion could be a marker of GRP synthesis occurring to protect cell 
roots against direct or indirect HCH. This marker might occur in the early stages of the 
defense mechanisms (low exposure) and then disappear when metabolism begins to fail (high 
exposure). Secondly, the branched-chain amino acids biosynthesized from pyruvate onwards, 
primarily in young tissues (Pavlíková et al. 2014), were impacted by HCH. Leucine and 
isoleucine (valine not significantly) were over-accumulated especially with high exposure. 
This result demonstrated that HCH did not inhibit the enzymes involved in branched-chain 
amino acid biosynthesis in contrast to acetolactate synthase-inhibiting herbicides (Zabalza et 
al. 2007). The over-accumulation of valine, leucine and isoleucine could balance the flux 
between these different amino acids; e.g. feedback control of threonine deaminase (Jander and 
Joshi 2010). Incidentally, Alves et al. (2011) suggested that branched-chain amino acid 
accumulation may relate to alterations in the cell cytoskeleton. Therefore, their accumulation 
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may correlate to the changes in root morphology previously observed under HCH exposure 
(Blondel et al. 2014).  
 
Concerning the changes obtained under HCH stress with TCA cycle intermediates, GABA 
and associated amino acids, it seemed that part of the TCA cycle was inhibited and bypassed 
by the GABA shunt pathway (composed of the cytosolic enzyme glutamate decarboxylase 
(GAD) and the mitochondrial enzymes GABA transaminase and succinic semialdehyde 
dehydrogenase) (Fig. 5) (Bouché and Fromm, 2004). It has been demonstrated that several 
enzymes in the TCA cycle (e.g. 2-oxoglutarate dehydrogenase complex (OGDHC) and 
succinyl-CoA ligase) are sensitive to oxidative stress either directly (H2O2) or indirectly 
through the lipid peroxidation product 4-hydroxynonen-2-al (Sweetlove et al. 2002; Bouché 
and Fromm 2004). In this study, this form of OGDHC inhibition could be considered as 
HCH induced H2O2 content in the cell roots (Blondel et al. 2014). Nevertheless, we were 
unable to determine whether 2-oxoglutarate was not increased as described by Sweetlove et 
al. (2002). This suggests that the GABA shunt pathway might be induced, taking on the 2-
oxoglutarate to synthesize glutamate, via glutamate dehydrogenase (GDH). This hypothesis is 
supported by previous studies demonstrating that GDH is induced by ROS (Skopelitis et al. 
2006; Teixeira and Fidalgo 2009). In this study, glutamate was severely depleted by HCH 
exposure while the GABA content increased. It has already been demonstrated that glutamate 
levels are drastically reduced when GAD is over-expressed (by increased Ca2+ or low 
cytosolic pH), thus producing GABA (Bouché and Fromm 2004; Bailey-Serres et al. 2012). 
GABA is known to accumulate in plants in response to abiotic stresses as both a metabolite 
and signaling molecule (Bouché and Fromm 2004; Bailey-Serres et al. 2012). It is involved in 
the regulation of carbon flux in the TCA cycle, nitrogen metabolism, oxidative stress 
protection, osmoregulation and cytosolic pH (Bailey-Serres et al. 2012; Lehmann et al. 2012; 
107 
 
Pavlíková et al. 2014). GABA accumulation therefore increases in response to HCH 
exposure, certainly through indirect effects (e.g. cytosolic Ca2+ accumulation; Blondel et al. 
2014), and plays a key role in scavenging ROS and regulating cytosolic pH. Furthermore, the 
fumarate depletion in response to HCH stress might be activated by acidification which 
releases H2O, thus compensating the increase in protons (Hurth et al. 2005). Moreover, 
GABA catabolism can produce alanine through its conversion to succinic semialdehyde 
(Bouché and Fromm 2004; Bailey-Serres et al. 2012). Alanine levels also increased in 
response to HCH stress which may correspond to the regulation of cytosolic pH and/or the 
constitution of a carbon/nitrogen reserve used during the stress recovery period (Igamberdiev 
and Hill 2009). Moreover, alanine is described as an apoptosis-preventing metabolite which is 
consistent with previous results which found root cell apoptosis to increase with HCH dose-
exposures (Franek and Sramkova 1996; Blondel et al. 2014). Overall, alanine seemed to be 
the metabolite which accumulated in the earliest stages and GABA content increased at later 
stages of plant defenses when cell vitality began to fail.  
Surprisingly, we were unable to demonstrate the presence of glutathione (GSH) on our spectra 
although this metabolite is known to be involved in ROS concentration control and resistance 
to xenobiotics. It could be argued that the glutamate and glycine depletion was not due to the 
involvement in glutathione biosynthesis because this is consistent with previous studies 
showing very poor induction of glutathione S-transferases in plant tissues with HCH (San 
Miguel et al. 2013). The glutamate depletion might be due to a second catabolic pathway 
producing glutamine which is catalyzed by glutamine synthetase (GS) (He et al. 2012). 
Subsequently, asparagine synthetase (ASs) generates asparagine from glutamine and aspartate 
(Lea et al. 2007). It was interesting to note that in response to HCH stress, glutamine and 
asparagine content increased (not significantly with t-test). GS activities have been reported to 
be up-regulated by cytosolic Ca2+ and abiotic stress respectively (Lea et al. 2007, He et al. 
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2012). It was therefore hypothesized that the HCH indirectly induced the accumulation of 
glutamine via an increase in Ca2+ or oxidative signaling, with a corresponding depletion of 
glutamate. However, ASs was down-regulated by Ca2+ (Lea et al. 2007) and up-regulated by 
the decrease in sucrose content (Chevalier et al. 1996). Therefore, there may be a duality 
between the effectors (Ca2+ and sucrose decrease) in controlling ASs activities which, under 
HCH stress, lead to mild asparagine accumulation. It has been reported that asparagine 
accumulation might be a strategy to stock up on nitrogen when protein synthesis in plants is 
impaired due to environmental stress (Kaya et al. 2013). This potential asparagine increase 
would have broader implications for nitrogen metabolism in plants because it is the major 
transport compound in the xylem, from the root to the leaves (Lea et al. 2007).  
 
HCH specifically increased levels of citrate (26%), acetate (47 to 250%) and fatty acids 
while levels of choline (phospholipids abundant in the cell membrane) were similar to the 
control group. These data supported earlier findings showing that fatty acid synthesis 
increases, with fundamental changes in the membrane lipid composition in response to 
environmental stress (Debiane et al. 2012; Li et al. 2014). It has been shown that acetate and 
citrate are the preferred substrates for fatty acid synthesis, and there is evidence that a 
multienzyme system including acetyl-CoA synthetase (ACS), acetyl-CoA carboxylase and 
ATP-citrate lyase (ACL) exists to provide acetyl-CoA (Marillia et al. 2003; Fatland et al. 
2005). Indeed, ACS and ACL expressions respond to environmental stresses thereby 
contributing, in part, to the acetyl-CoA pool required for fatty acid biosynthesis (Fatland et al. 
2005; Molina et al. 2011). Therefore, citrate and acetate could constitute cell reserves for 
urgent acetyl-CoA biosynthesis under stresses, such as HCH exposure. HCH greatly 
increased the levels of both saturated and unsaturated fatty acids. A significant dose-
dependent response was observed with decreased content at high-HCH exposure but always 
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higher than the controls. The hypotheses regarding the increases in fatty acids were (i) the 
regulation of the lipid composition and the adjustment of the unsaturation level of membrane 
fatty acids (Debiane et al. 2012), and (ii) the synthesis of very-long-chain fatty acids to 
deposit lignin and suberin on the root surface (Li et al. 2014). The depositing of lignin in the 
epidermal cell walls of maize roots was observed under HCH stress (results not shown) and 
this plant root response was essential to deal with the pollutant and render the plant tolerant. 
This induction of fatty acid pathway could explain why choline content was not modified 
under HCH stress. However, the oxidized fatty acid content greatly increased in response to 
HCH and might be a prolonged consequence of HCH-induced oxidative stress (Blondel et 
al. 2014). Furthermore fumarate was found to be severely depleted by HCH exposure which 
might limit metabolism and enhance the catabolism of substrates from lipid degradation (Zell 
et al. 2010). Moreover, lipoxygenases (LOX) catalyse the formation of hydroperoxy-
derivatives and have been described as being H2O2-inducible (Alemayehu et al. 2013; Li et al. 
2014). The pattern of oxidized fatty acid levels was similar to the pattern for fatty acids, with 
a significant decrease at the highest level of HCH exposure. These data suggest a failure in 
cell membranes integrity as previously observed at the highest level of HCH exposure 
(Blondel et al. 2014). 
 
5 Conclusion  
Our study demonstrated that 1H-HRMAS NMR-based metabolomics is an effective method 
for profiling polar and non-polar endogenous metabolite changes in maize roots exposed to 
HCH. The overall data indicate that HCH effect on primary metabolism has broader 
physiological consequences on root development. First of all, energy metabolism was 
impacted with a decrease in sucrose, used to generate sufficient energy to ensure cell defense 
mechanisms against this abiotic stress (GABA shunt pathway and fatty acid biosynthesis). 
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Metabolites such as fumarate, citrate, acetate, GABA, asparagine, leucine and isoleucine were 
also identified in this study as potential indicators of HCH and HCH-induced oxidative 
stress. These disturbances in amino acid composition reflect the maintenance of C:N balance 
under HCH stress. Other metabolite changes (increase in asparagine, branched-chain amino 
acids and fatty acids contents) explained the adaptation of root morphology to HCH-stress. 
Some hypotheses from this study into HCH metabolomic changes and its impact on root cell 
metabolism need to be further investigated, such as the GRPs biosynthesis, and lignin and/or 
suberin deposits. Therefore, these results indicate that 1H-HRMAS NMR-based plant root 
metabolomics has significant potential for use as a tool to assess the phytoxicity of 
contaminated soils. 
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4. Conclusion 
 
Nos résultats sur l’étude de la phytotoxicité des racines de Zea mays nous suggèrent que les 
OCPs provoquent des effets néfastes sur la croissance des racines de maïs et la division 
cellulaire (Figure 38).  
 
Figure 38. Modèle schématique des a is es ol ulai es d’e do pli atio  i duits pa  les OCPs da s les a i es de 
Zea mays. Les flèches orange représentent les résultats obtenus avec une exposition au lindane. Les flèches bleues 
représentent les résultats obtenus avec une exposition à la chlordécone. Les flèches vertes représentent les mécanismes 
moléculaires induits par les OCPs.   Les flèches rouges représentent les mécanismes inhibés par les OCPs. 
Les inductions/inhibitions mesurées de la transcription des gènes des principaux régulateurs 
du cycle cellulaire (cyclines, WEE1…) ainsi que l’évaluation du niveau de ploïdie cellulaire 
montrent pour la première fois que la diminution de la croissance des racines en présence des 
OCPs peut être due à une induction de l’endoréplication.  
Les OCPs pourraient agir directement sur le cycle cellulaire ou alors, indirectement via la 
génération de ROS (Figure 39). Ce phénomène induit par les OCPs aux plus fortes 
concentrations d’exposition explique l’hypertrophie cellulaire initialement observée lors de 
nos mesures anatomo-morphologiques. En conséquence de cette hypertrophie cellulaire, les 
racines présentent une induction de synthèse de certains métabolites primaires impliqués dans 
la structure du cytosquelette (acides aminés ramifiés), des membranes (acides gras) ou encore 
des dépôts lipophiles dans les parois (lignine/subérine). Les OCPs induisent une augmentation 
des molécules de signalisation cellulaire comme le calcium libre dans le cytosol et certains 
ROS (H2O2) (Figure 39). Ces molécules peuvent induire des réponses cellulaires variées dont 
une perturbation du métabolome (Figure 40). 
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Figure 39. Schéma des effets cytotoxiques des OCPs sur les cellules racinaires de Zea mays. ROS, Espèces Réactives de 
l’O g e ; [Ca2+]cytosol, concentration cytosolique en calcium libre ; GABA, 4-aminobutyrique acide. 
Figure 40. Schéma hypothétique des mécanismes de biosynthèse impliquant certains métabolites identifiés par RMN 1H-
HRMAS (en gras) dans les racines de maïs exposées au lindane. Métabolite augmenté : flèche vers le haut. Métabolite 
diminué : flèche vers le bas. Métabolite constant par rapport au contrôle : flèche horizontale. Réponse au lindane 0.7 mg. 
l-1 : flèche hachurée. Réponse au lindane 7 mg. l-1 : fl he plei e. Voie ta oli ue di e te →  ou i di e te ---→ . Les 
enzymes sont inscris en italique. Les étoiles orange représentent les stress répertoriés dans la littérature. ASs, Asparagine 
synthetase ; Ca2+, calcium cytosolique; GABA, 4-aminobutyrate; GABA-Ts, GABA-transaminases ; GAD, glutamate 
decarboxylase ; GDH, glutamate dehydrogenase; GRPs, glycine-rich proteins; GS, glutamine synthetase; H2O2, peroxyde 
d’h d oge  ; INV, invertase; LOX, lipoxygenase; OGDHC, 2-oxoglutarate dehydrogenase complex; ROS, espèces réactives 
de l’o g e; S, stress; Suc, sucrose; TCA cycle, le de l’a ide tricarboxylique 
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Les racines exposées au HCH et aux stresseurs secondaires (ROS, Ca2+) ont un état 
énergétique perturbé avec une induction de la glycolyse. Le métabolisme du GABA est lui 
aussi induit  pouvant ainsi jouer un rôle anti-oxydant. Par ailleurs, la synthèse importante de 
GABA est un signe de perturbation du cycle de Krebs. Ainsi, certains métabolites comme le 
fumarate, le citrate ou encore l’acétate jouent ici un rôle de protection des cellules. D’autre 
part, les perturbations observées dans la synthèse des acides aminés peuvent être une 
conséquence du maintien d’une balance carbone/azote au sein des cellules racinaires ; 
modifiant l’allocation énergétique au sein des racines. L’alanine induite par une exposition au 
HCH est un marqueur de prévention contre l’apoptose cellulaire. Or, nous avons observé que 
l’exposition des racines de maïs à des concentrations croissantes en OCPs est corrélée à une 
augmentation de la cytotoxicité. Ainsi, plusieurs marqueurs de mort cellulaire ont été détectés 
comme l’induction des activités caspase-3-like, l’augmentation des cassures apoptotiques 
(TUNEL), de la dégradation de l’ADN, de l’oxydation des acides gras et de la viabilité 
cellulaire (marquage à l’iodure de propidium) (Figure 41).  
 
 
Figure 41. Modèle schématique des mécanismes moléculaire pour la PCD dans les racines de Zea mays. Les flèches 
orange représentent les résultats obtenus avec une exposition au lindane. Les flèches bleues représentent les résultats 
obtenus avec une exposition à la chlordécone. Les flèches vertes représentent les mécanismes moléculaires induits par 
les OCPs. Les  flèches noire représentent les  mécanismes moléculaires induits par les OCPs publiés dans Gadjev et al., 
(2008) et Sun et al., (2012). SOD, superoxide dismutase ; NOS, oxide nitrique synthase 
 
La mort cellulaire induite par les OCPs est décrite pour les plus fortes doses d’exposition 
n’ayant pas de réalité environnementale. En effet, les effets cytotoxiques décrits 
précédemment sont dose-dépendants et aux concentrations d’exposition possibles dans 
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l’environnement (< 0.7 mg. l-1 pour le lindane et < 0.04 mg. l-1 pour le chlordécone), le cycle 
et la viabilité cellulaire des racines de maïs sont relativement peu atteints. Cependant, le 
métabolome montre des fluctuations significatives qui représentent le système d’adaptation 
des racines à la pression chimique. En rassemblant l’ensemble de ces données phytotoxiques 
évaluées en hydroponie (conditions extrêmes d’exposition) et sur du court-terme d’exposition, 
le maïs semble être une plante adaptée aux conditions environnementales d’exposition aux 
OCPs. Pour confirmer cette hypothèse, il serait judicieux de valider la fonctionnalité de la 
rhizosphère en réalisant des expérimentations en sol et voir si (i) l’impact des OCPs sur la 
croissance des racines a des conséquences sur le long terme, et si (ii) les modifications du 
métabolisme racinaire observées peuvent modifier les relations plantes/microorganismes du 
sol. 
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Chapitre 3 Allocation des ressources et fonctionnalité de la 
rhizosphère 
 
1. Introduction 
 
Dans ce chapitre, l’hypothèse formulée sur la tolérance du maïs aux pressions d’exposition 
aux OCPs sur du long terme a été abordée en focalisant notre recherche sur la fonctionnalité 
de la rhizosphère exposée au lindane (γHCH) et à la chlordécone (CLD). Cette approche 
intégrée d’analyse du fonctionnement rhizosphérique est un choix permettant d’évaluer à 
l’échelle globale les dérèglements possibles induits par les OCPs sur les interactions 
plante/microorganismes, sur l’efficacité de minéralisation, sur le turnover des nutriments et 
sur la viabilité du système dans son ensemble. Les travaux précédemment discutés montrent 
une perturbation du métabolome racinaire en présence des OCPs (par exemple pour le γHCH) 
et laissent envisager une perturbation de la composition des exsudats. Par ailleurs, de 
précédentes études ont démontré une modification dose-dépendante des communautés 
microbiennes lors d’exposition à des mélanges en OCPs (San Miguel et al., 2013). Cependant, 
de tels changements n’induisent pas nécessairement une modification de la fonctionnalité 
rhizosphérique. Ainsi notre questionnement a pour but d’évaluer si le système rhizosphérique 
est capable (malgré ces dérèglements) de s’adapter par des fonctions compensatoires entre 
racines et microorganismes aux stress engendrés par les OCPs.  
Pour ce faire, les plants de maïs ont été exposés à des sols contaminés en γHCH (Publication 
III) et en CLD (Publication IV); aux doses classiquement mesurées dans l’environnement. 
Notre stratégie d’étude a été d’étudier dans les différents compartiments du sol  la teneur en 
carbone et en azote (formes organiques et inorganiques), la biomasse microbienne (la 
minéralisation potentielle de l’azote (NMP) et les activités cataboliques via l’utilisation des 
tests  Biolog EcoPlates® permettant de dessiner un profil physiologique des communautés 
microbiennes (community level physiological profile , CLPP)) et le développement des 
plantules de maïs (traits végétaux des racines et des feuilles). Pour comprendre les potentielles 
perturbations engendrées par les OCPs sur les exsudats racinaires, nous avons évalué l’impact 
du CLD sur le métabolome racinaire par spectroscopie par résonnance magnétique nucléaire 
(RMN) high resolution magic angle spinning (HRMAS) du proton (Publication IV). 
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2. Matériels et méthodes 
2.1. Schéma expérimental des expériences 
 
Figure 42. S h a e p i e tal des a ipulatio s pou  value  l’allo atio  des essou es et la fo tio alit  de la 
rhizosphère de Zea mays exposé aux OCPs.                                                  
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2.2. Analyses Carbone/Azote, traits fonctionnels 
 
Pour évaluer les stocks d’azote potentiellement disponibles pour la plante, les différentes 
formes d’azote ont été mesurées comme l’azote inorganique dissous (DIN, Dissolved 
inorganic nitrogen)  correspondant à l’ensemble des nitrates, nitrites et ammonium, l’azote 
organique dissous (DON, Dissolved organic nitrogen) et l’azote total dissous (TDN, Total 
Dissolved Nitrogen). Le TDN correspond à la totalité de l’azote contenu dans les formes 
azotées minérales et organiques en solution dans l’eau (sauf le N2 ; TDN = DIN + DON). 
En absence de plante, le contenu des sols en ammonium dépend des bactéries nitrifiantes et 
des bactéries ammonifiantes qui transforment l’ammonium en nitrate et l’azote organique en 
ammonium réciproquement. La minéralisation de l’azote (PNM) est la conversion de l’azote 
organique en azote inorganique (ammonium et nitrate). La mesure de la PNM permet donc de 
savoir si les OCPs ont un impact sur les bactéries nitrifiantes et les bactéries ammonifiantes. 
 
Le carbone organique dissous (Dissolved organic content, DOC) provient de la décomposition 
de débris organiques végétaux et animaux. Il peut également provenir de substances 
organiques émises par les exsudats racinaires. Le dosage du DOC est indirect en mesurant la 
quantité de CO2 produite par réaction d’oxydation thermique (680°C) grâce à un appareil de 
spectrométrie gazeuse. Le contenu en carbone organique dissous est exprimé en mg g-1 de 
masse sèche. 
 
Nous avons également mesuré certains traits chez les plantules de Zea mays. Il s’agit de deux 
traits foliaires qui sont la surface spécifique des feuilles (Specific leaf area, SLA) et le 
contenu en matière sèche des feuilles (Leaf dry matter content, LDMC) et deux traits 
racinaires qui sont la longueur spécifique des racines (Specific root length, SRL) et la teneur 
en matière sèche des racines (Root dry matter content, RDMC) (Figure 43). La masse sèche 
des racines et des feuilles permet de calculer le ratio racine sur feuille (root-to-shoot ratios, 
R/S). 
Figure 43. Equations des traits foliaires et racinaires 
SLA =
Aire des feuilles (cm2)
Masse fraîche des feuilles  (g)
          LDMC =
Masse sèche des feuilles  (g)
Masse fraîche des feuilles (g)
 
 
SRL =
Longueur des racines(cm)
Masse sèche des racines(g)
          RDMC =
Masse sèche des racines(g)
Masse fraîche des racines (g)
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3. Résultats et discussion 
3.1. Fonctionnalité de la rhizosphère de Zea mays en présence de 
lindane 
 
3.1.1. Publication III 
 
Publication III : Assessing the dynamic changes of rhizosphere functionality of Zea mays 
plants grown in lindane contaminated soils 
Auteurs: Claire Blondela,b, Loïc Briseta,b, Cindy Arnoldia,b, Nicolas Legaya,b, Frank polyc, 
Jean-Christophe Clémenta,b, Muriel Ravetona,b.* 
Participation: Encadrement et réalisation des expériences, Analyses des résultats, Réalisation 
des figures, Rédaction 
Publication en préparation pour Chemosphere 
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Cedex, France 
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Abstract 
Organochlorine pesticides may have potential effects on rhizosphere functionality and 
disturbed nutrient turnover and availability. Therefore, a pot experiment was conducted to 
study the dynamic changes in the rhizosphere functionality of maize plants grown in 
lindane (HCH) contaminated soils at a relevant environmental dose (48 mg kg -1). Effects 
of HCH were measured on soil parameters (pH, C and N contents), potential nitrogen 
mineralization, microbial biomass and community structure, and above and below-ground 
plant traits. Decreases in soil N–NH4+ contents were only HCH-influenced in bulk soils of 
pots without plant, while increases in N-TDN and N-DON contents were induced by HCH 
contamination in bulk soils of pots with plant. Microbial biomass and nitrogen mineralization 
potentials were reduced by HCH-exposure only for bulk soils in pots without plant. 
Nevertheless, HCH did not impact the microbial community level physiological profile. 
Finally, HCH-effects on plant traits showed a significant but temporary decrease of the 
specific root length and the surface leaf area at T14, followed by a full recovery at after 28 
days of exposure. Therefore, these results indicate an enhanced resilience of the soil 
functioning when plants were present. Overall, the maize rhizosphere functionality is 
sustained after 28 days of exposure to HCH, which could efficiently participate to 
remediation of contaminated soils. 
 
Keywords:  Rhizosphere, Lindane, microbial community level physiological profile, Maize, 
C:N 
 
1. Introduction 
Organochlorine pesticides (OCPs) are an important class of xenobiotics listed as priority 
environmental pollutants by the Stockholm Convention (Vijgen et al. 2011). In the past, 
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lindane (γ-hexachlorocyclohexane, γHCH) was one of the most extensively used OCPs to 
control a wide range of agricultural pests. The use and production of γHCH has resulted in 
environmental contamination of global dimensions, and its high stability-lipophilicity has 
generated its accumulation and persistence in the environment (Vijgen et al. 2011). γHCH is 
now banned of used (C.N.524.2009.TREATIES-4, Stockholm Convention, 26/08/2009), it is 
nevertheless a major contaminant of soils and by dissipation of food-crops, waters and trophic 
webs (Chopra et al. 2011). Human heath can also be impacted as γHCH is described as an 
endocrine disrupter and a carcinogen (Chopra et al. 2011). The soil contamination with HCH 
is heterogeneous, with hot spots (former industrial and agricultural sites) containing between 
900 to 4000 mg/kg (Abhilash and Singh 2009).  
Soils exposed to γHCH long-term contamination represent extreme challenges to find 
remediation solutions. It was demonstrated that plants constitute an important sink for OCPs, 
as they are able to retain them efficiently in their tissues (mainly in underground tissues as 
roots or tubers) by partition/diffusion processes (San Miguel et al., 2013). Moreover, plant 
roots are able to maintain a diversity of microbial communities in the adjacent root-surface 
soil which are liable to bioaccumulate and/or biodegradate OCPs (White et al., 2001; Alvarez 
et al., 2012, Segura and Ramos, 2013; San Miguel et al., 2014). Kidd et al. (2008) 
demonstrated a greater biodegradation of HCH isomers in the soil-plant-microbe system of 
Cytisus striatus and Holcus lanatus than in bulk soil. Therefore soil volume that is physically, 
chemically, or biologically altered by the presence of plant roots -named rhizosphere 
(Gerhardt et al., 2009)- appeared as a key core system which might be implicated in the 
remediation of OCPs (Bell et al., 2014; Fester et al., 2014). The prerequisite for the efficiency 
of such a remediation strategy is the sustainability of the rhizosphere system in terms of 
volume/density, functionality, microbial abundance/biodiversity (Megharaj et al., 2011). 
Previous studies have shown that plants without rhizospheric microbial association showed 
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OCP-dose dependent toxic effects (Abhilash and Singh, 2010; Li et al., 2011; Faure et al., 
2012; Blondel et al., 2014). Blondel et al. (publication II) have demonstrated that the maize 
root metabolome is altered by HCH in terms of quality and relative quantity of metabolites 
(some of them are constitutive of exudates). Plant exudates provide readily available organic 
carbon sources to the surrounding microbes, which profoundly affect their catabolic activities 
and the structure of microbial communities (Puglisi et al, 2009; Martin et al., 2014). 
Therefore, the OCP-effects might impact directly and/or indirectly (e.g., via exudates 
changes) microbial biomass and/or biodiversity (Bais et al., 2006; Kidd et al., 2008; Merlin et 
al, 2013; Mercier et al., 2013; Gupta et al., 2014; San Miguel et al., 2014). However, changes 
in microbial community structure do not necessarily imply changes in microbial functions. 
Another fundamental ecological process is described as the ‘‘microbial loop” model, through 
which soil microbes from the rhizosphere mobilize nutrients, primarily nitrogen, then 
microbial turn-over release these nutrients in forms that are bioavailable to plants 
(Bonkowski, 2004; Raynaud et al., 2006). Consequently, OCP potential effects on rhizosphere 
functionality may disturb nutrient turnover and availability (Van der Heijden et al., 2008), and 
possible negative effects on plant nutrient acquisition, growth and carbohydrate allocation 
may be suspected (Nie et al., 2010; Desalme et al., 2013). Thus, characterizing plant-
microbial functionality in presence of OCP-contaminated soils remains an important goal of 
fundamental ecological understandings, with significant accurate inputs in remediation 
developments.  
For this purpose, we used maize (Zea mays) as one of the major crops worldwide which is 
able to cope with excessive levels of OCPs (Mo et al. 2008; Chouychai and Lee 2012; 
Mukherjee and Kumar 2012; Faure et al. 2012; Somtrakoon and Pratumma 2012; Gheju and 
Stelescu 2013; Shahsavari et al. 2013; Blondel et al. 2014). A pot experiment was conducted 
to study the changes in the rhizosphere functionality of maize plants grown in HCH 
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contaminated soils at a relevant environmental dose (48 mg/kg). The specific objectives of 
this study were to monitor the temporal variation in (1) soil parameters (moisture, pH, C and 
N contents, potential nitrogen mineralization),, (2) microbial biomass and catabolic activities 
(Biolog EcoPlates® designed for ecological study of whole microbial community level 
physiological profile (CLPP) (Weber et al., 2007)), and (3) plant growth (specific roots and 
leaves traits).  
 
2. Materials and methods 
2.1. Chemical 
Lindane (γ-HCH) was purchased at Sigma-Aldrich (Germany) as pure standard (99% of 
purity).  
 
2.2. Sterilisation of maize seeds 
Maize seeds (Zea mays L.,Golden Bantam; Graines Baumaux, France) were surface sterilized 
in ethanol:water (v/v 8:2) for 30s and then placed in sodium hypochlorite:water (w/v 5:100) 
for 2 min before washing several times in sterilized distilled water (San Miguel et al., 2012).  
 
2.3. Soil conditioning and experimental design 
Standard soils (Compost composition (dry weight), 1.11% N, 38.16% C; Botanic, France) 
were sieved at 5.6 mm and divided in pots of 70 g fresh weight (FW). The soils were sprayed 
every two days with a solution of water containing 0.05% of ethanol (used to dissolve HCH; 
batch control, n=30) and 7 mg L-1 of HCH (water solubility) during 45 days under controlled 
conditions (16h/8h (day/night); 25 ± 2°C). The final HCH concentration was 48 mg kg-1 in 
soil. This time was the Time 0 (T0) of the experiment (Fig. S1, Annexe 3). Sterile seeds pre-
germinated (2days) in sterile petri dishes were planted in soils (1 seed per pot) contaminated 
or not-contaminated with HCH. All plants were cultivated under controlled conditions for 28 
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days (16h/8h (day/night); 25 ± 2°C). At 14 and 28 days, plantlets were harvested and 
dissected. To collect the rhizosphere, roots were manually shacked and then introduced in a 
phosphate buffer solution (PBS) during 1h under stirring. Afterwards, solutions were 
centrifuged at 9000 rpm during 10 min at 4°C. Supernatants and pellets were stored separately 
at -20°C. Plantlets, rhizosphere and bulk soils were collected and stored at -20°C for further 
analyses. 
 
2.4. Rhizosphere and bulk soil nitrogen contents 
 Extraction of mineral N (NO3-, NH4+) was performed by addition of 50 mL of K2SO4 (0.5 M) 
to fresh soil (rhizosphereand bulk soils, 10 g) for 1h under stirring at 250 rpm as described in 
(Legay, 2013). Solutions were then filtered on Whatman papers (porosity 2.5 μm) and stored 
at -20°C before analysis by spectrophotometry (FS-IV, OI Analytical, Bioritech, France). 
Total dissolved nitrogen (TDN) was performed on K2SO4 soil filtrates. 1mL of oxide 
persulfate (52 g L-1 K2S2O8, 31.2 g L-1 H3BO3, 50 mL NaOH 3.75 M) was added to 5mL of 
filtrate and digested during 1h at 121°C. Then the digestion extracts were measured for N-
NO3 content by spectrophotometry (FS-IV; OI-Analytical Corp., Bioritech, France). 
The analysis of total C and N contents in rhizosphere and bulk soils was performed on dried 
samples (7 days, 60°C). Afterwards, 10-20 mg DW of each soil sample were collected, 
ground and analyzed using a CHN elemental analyzer (Flash EA1112, Thermo Fischer 
Scientific Inc., Waltham, MA, USA) (Grigulis et al., 2013). 
 
2.5. Rhizospheric dissolved organic carbon (DOC) contents 
Rhizospheric supernatant was incubated with two drops of H2SO4 (97%) (1 week, obscurity, 
4°C). Inorganic carbon was eliminated with HCl. DOC was burned (680°C) releasing CO2 
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which was dosed by gas chromatography (TOC-5000A Shimadzu Corp., Kyoto, Japan).  
DOC was expressed as mg C g-1 dry weight (DW). 
2.6. Soil microbial characterization 
For assessing the microbial biomass, soils (10 g FW) were exposed to chloroform fumigation 
during 7 days. Then, soils were shaken at 250 rpm with K2SO4 (0.5 M) during 1 h (Legay, 
2013). Afterwards, nitrogen was measured by spectrophotometry (FS-IV) and express as µgN 
g-1 DW. For measuring the potential nitrogen mineralization (PNM), soils (10 g FW) were 
saturated with water (50ml, 7 days, 40°C, anaerobiose). The resulting NH4+ production was 
measured by spectrophotometry (FS-IV) and PNM (µgN g-1biomass day-1) was calculated as 
the difference of NH4+ contents in soil extracts between day 0 and day 7 (Grigulis et al., 
2013). 
The whole microbial community level physiological profile (CLPP) was characterized by 
using Biolog Ecoplate® (BIOLOG Inc., Hayward, USA) as described in Baudoin et al. 
(2003). Biolog system is an in vitro cultivation method used to discriminate heterotrophic 
microbial communities of environmental samples by comparing carbon utilization profiles for 
31 carbon sources (3 replicates, Table S2, Annexe 3). For this purpose, bulk and rhizosphere 
soils were shaken in a solution of PBS (1/10; m/v) and the soil solutions obtained were diluted 
at 10-2. This dilution was chosen in order to reduce the influence of soil particles on the 
optical density development. Plates were inoculated with 150 µL of the soil suspension and 
incubated in the dark at 26°C during 3 days. The number of pixels was automatically recorded 
every 15min by the OmniLog® (Biolog, Hayward, U.S.A) reader in conjunction with the 
module D5E data converter (V.1.2) and Kinetic (V.1.3) softwares. The catabolic kinetics 
were analyzed using the area under the curve (AUC) because this parameter integrates the lag 
phase, the slope and the maximum number of pixels as described in Vaas et al. (2012). For 
each sampling date and each type of soil, 3 plates were analyzed per treatment.  
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2.7. Plantlet C and N contents, and biometry  
Total C and N contents were measured in leaves and roots as described above for soil using a 
CHN elemental analyzer (FS-IV; OI-Analytical Corp., Bioritech, France). 
Roots and leaves were weighed (FW), scanned (EPSON Perfection V300), and analyzed with 
the WinRhizo software (Regent Instruments Inc., Canada) to determine the surface of leaves 
and the roots length. Samples were then dried at 60°C for 48h for measuring dry weight 
(DW). Consequently, the specific leaf area (SLA), the leaf dry matter content (LDMC), the 
specific root length (SRL), and the root dry matter content (RDMC) were determined using 
these equations:  
                                                                     
 
                                                                     
These DW data were used to calculate root-to-shoot ratios (R/S).  
 
2.8. Data analyses 
The Gaussian distribution of the data was analyzed using a Shapiro-Wilk test (R 2.14.1). 
Mann-Whitney tests (non-parametric) were adjusted to each parameter measured in order to 
estimate the effects of HCH-exposures compared to controls. In order to get the global view 
effect of HCH-exposure on microbial metabolic activities, a Kruskall Wallis test considering 
time (T0, T14 and T28 days), soil type (rhizosphere and bulk soils, with or without plant), 
HCH-exposure (control vs exposed samples) was performed, then, a Mann-Whitney test was 
performed to determine significant conditions for all group of substrates (carbohydrates, 
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amino acids, polymers, carboxylic acids, phenolic compound, amines). Furthermore, a 
principal component analysis (PCA) was performed using the AUC for each substrate.  
 
3. Results  
3.1. Soil variations in C and N pools in presence of HCH 
During the time-course experiment, no significant difference among soil types of controls and 
HCH-exposures were found for soil parameters such as soil water content (325.85 ± 
17.53%), soil pH (5.91 ± 0.03) and nitrate (N-NO3-) contents (Table 1).  
Table 1. Effect of HCH contamination (control vs HCH-exposure) on soil properties, N and C  
pools, and microbial communities in bulk and rhizosphere soils collected from pots with or 
without plants.  
Values represent percentage of increase (+)/decrease (-) of HCH effects compared to control. Statistical analysis 
was performed with Mann-Whitney test. Asterisks indicate a significant difference compared to control values: 
*, P < 0.05; ns: not significant). 
 
This observation was valid with or without plants. Decreases in soil N–NH4+ contents were 
only HCH-influenced in bulk soils without plant. In bulk soils with plant increases in N-
TDN and N-DON contents were induced by HCH contamination (Table 1). Both N-TDN 
and N-DON rises were significant only at T28. On the other hand, rhizosphere soil N-TDN 
contents showed significant decrease at T14, and then, a similar content to the controls at T28. 
 Bulk soil  Bulk soil/plant  Rhizosphere soil 
T0 T14 T28  T14 T28  T14 T28 
(a) Soil parameters          
Percentage of humidity ns ns ns  ns ns  ns ns 
pH ns ns ns  ns ns  ns ns 
(b) Soil N pools          
N-NO3- (µgN g-1 soil) ns ns ns  ns ns    
N-NH4+ (µgN g-1 soil) -0.13% * ns -4.69% *  ns ns    
Ratio N-NO3- :N-NH4+ ns ns ns  ns ns    
N-TDN (µgN g-1 soil) ns ns ns  ns 0.71% *  -1.47% * ns 
N-DON (µgN g-1 soil) ns ns ns  ns 0.69% *    
(c)Soil C pools          
C (mg g-1 soil) 0.95% * -1.10% * 0.95% *  ns ns  -1.29% * ns 
(d) Soil C:N ns ns ns  ns ns    
(e) Microbial N pools          
Microbial biomass (µg N g-1 soil) -1.93% * ns -1.56% *  ns ns    
PNM (mgN  g-1 biomasse. day-1) -2.95% * ns -2.17% *  ns -1.81% *    
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The NO3-/NH4+ ratio was not affected by HCH contamination in bulk soils with plant or 
without plant. 
HCH contamination influenced DOC contents of bulk soils when plants were absent 
(Table1). This parameter was significantly time dependent, with increasing DOC pools at T0 
and T28, and conversely decreasing at T14. In the case of soil with plant, DOC contents were 
similar to the controls in bulk soil samples, while a significant decrease was noticed in 
rhizosphere soils only at T14. Finally, the soil C:N ratio was not affected by HCH 
contamination in bulk soils with plant and without plant. 
 
3.2. HCH effects on bulk soil and rhizospheric microbial characteristics  
The soil microbial biomass was impacted by HCH-exposure only in bulk soils without plant 
(Table 1). Indeed, there were a small but significant decrease of the microbial biomass at T0 
and T28 (respectively -1.93% and -1.56%). Contrastingly, in presence of plants, the microbial 
biomass of bulk soils was not affected by HCH-exposure. Microbial nitrogen mineralization 
potentials (PNM) was HCH-impacted as a significant decrease in bulk soils without plant at 
T0 and T28 (-2.95% and -2.17%, respectively) was found (Table 1). The same pattern of 
HCH-effects was observed in bulk soils with plant, with a significant decrease (-1.81%) at 
T28. 
 
HCH-effects on the microbial community level physiological profile (CLPP) –based on 
cultivable heterotrophic bacteria- were assessed using Biolog EcoPlates. The time-lapse of the 
experiment (T0, T14 and T28) had a significant (p<0.001) impact on the consumption of all 
carbon source groups (except for carboxylic acids (Table 2). Microbial community from 
diverse soil types (bulk and rhizosphere soils with or without plant) showed significant 
differences in the utilization of amino acids (p<0.001), phenolic compounds (p<0.001) and 
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carboxylic acids (p<0.05). Interestingly, HCH-exposure did not significantly affect the 
microbial catabolic activities.  
 
Table 2. The assessment of parameters influencing the metabolic signatures of soil microbial 
communities.  
Time: the time-lapse experiment, T0/T14/T28.  
Soil type: the distinction between bulk and rhizosphere soils with and without plant.  
HCH-exposure: the distinction between pots exposed to HCH and control pots. 
Statistical analysis was performed with Kruskall Wallis test (Line time, soil type and γHCH-exposure 
in bold) then Mann-Whitney test when it was significant (*, P < 0.05; **, P < 0.01; ***, P< 0.001; ns: 
not significant). 
 
 
This result was confirmed by the principal component analysis aiming at the discrimination of 
each carbon substrate utilization between all conditions (Samples of T0, T14 and T28 on the 
same model). Thus, the first principal component (PC1 63%) clearly separated bacterial 
populations isolated at T0 and T14 from those collected at T28. The second principal 
component (PC2 23%) separated bacterial populations isolated from bulk soils without plant 
(exposed to HCH or control) from those from bulk and rhizosphere soils with plant (exposed 
to HCH or control). Therefore, there was a clear discrimination between the microbial CLPP 
between soil types (bulk and rhizosphere soils with or without plant) and the sampling time 
 All Carbohydrates Amino 
acids 
Polymers Carboxylic 
acids 
Phenolic 
compound 
Amines 
Time *** *** *** *** ns *** *** 
T0-T14 ns ns ns ns  ns ns 
T0-T28 *** *** *** *  ** ** 
T14-T28 *** *** *** ***  *** *** 
        
        
Soil type ns ns *** ns * *** ns 
Bulk soil –  
Bulk soil with 
plant 
  **  ns ***  
        
Bulk soil with 
plant- 
Rhizosphere soil 
  ns  ns ns  
        
Bulk soil- 
Rhizosphere soil 
  **  ** ***  
        
        
HCH-exposure ns ns ns ns ns ns ns 
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(T0/T14 and T28). The PCA confirmed that γHCH did not significantly affect the microbial 
CLPP in all considered soil compartments (Fig 2). 
Figure 2. Principal Component analysis (PCA) of microbial community level physiological 
profiles in different soil types from controls and exposed to HCH, at diverse times (T0, T14 and 
T28).   
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We also studied each sampling time individually to evaluate if there was an evolution in 
carbon sources utilization (Fig. S3, Annexe 3). First, the evaluation of carbon utilization 
patterns from bulk soil samples at T0 revealed a consistent HCH effect along the first 
principal component (PC1 61%): the functional abilities of soil microbial community were 
affected by HCH (Fig S3A, Annexe 3). The most important carbon sources that 
discriminated control and HCH groups were 2-hydroxy-benzoic acid for HCH group and d-
glucoside, D-xylose, Tween 40, α-cyclodextrin, N-acetyl-d glucosamine, glucose 1 phosphate 
and Tween 80 for control group. On the contrary, at T14 and T28, the evaluation of carbon 
utilization patterns from bulk soil samples with and without plant revealed an absence of 
HCH effect (Fig S3B, C; Annexe 3). Nevertheless, two groups of carbon utilization appeared 
which corresponded on the one hand of bulk soil samples without plant and, on the other 
hand, of bulk and rhizosphere soils with plant. Besides, we highlighted that in pots with plants 
(bulk and rhizospheric soils), 4 carbon sources explained the PCA discrimination at time T14 
and T28. It was 4-hydroxy-benzoic acid, itaconic acid, phenylalanine and glycogen. The only 
distinction between carbon sources utilization between T14 and T28 was the importance of L-
serine instead of L-asparagine, respectively. 
 
3.3. HCH-effects on plant biomass, growth and C:N pools  
There were slight effects of HCH-exposure on roots with a significant decrease of the 
specific root length (SRL) (-1.14%) only at T14 (not maintained at T28) and a significant 
increase of carbon contents in roots (0.95%) at T28 (Table 3). HCH-exposure did not affect 
leaves except for the surface leaf area (SLA), which was decreased significantly (-1.16%) 
only at T14 (Table 3).  
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Table 3. Effect of HCH contamination (control vs HCH-exposure) on plant functional traits.  
Values represent percentage of increase (+)/decrease (-) of HCH effects compared to control. 
Statistical analysis was performed with Mann-Whitney test. Asterisks indicate a significant difference 
compared to control values: *, P < 0.05; ns: not significant). 
 
 
 
 
 
 
 
4. Discussion  
There is evidence that pesticides may have negative effects on soil global metabolic activities 
(hydrolases, oxidoreductases, dehydrogenases) (Riah et al., 2014). Nevertheless, the 
ecotoxicity of pesticides varies according to environmental factors (pH, organic matter…) and 
presence/absence of plant. In this study, changes regarding soil biological processes (C and N 
turn-over, biomass and enzymatic activities of microorganisms) under HCH stress were 
studied in standard soils with or without plant.  
First, bulk soils without plant and exposed to HCH during 45 days (T0) were depleted in N-
NH4+ contents, microbial biomass, PNM and had higher DOC contents. The whole microbial 
community level physiological profile (CLPP) of these soils was also statistically different 
from control soil with an intensive use of certain phenolic substrates. With exposure time, a 
chrono-modulation was observed; with at T14 a similar pattern compared to control except for 
DOC content which was significantly decreased. Afterwards, the same disturbances as 
described above in T0 were observed at T28. Such results suggest an impact of HCH on the 
survival and/or the metabolic activities of ammonifying bacteria. This hypothesis is consistent 
with Bezchlebová et al. (2007) works, where toxaphene (OCP) was described as an inhibitor 
 T14 T28 
(a) Leaves   
Surface Leaf Area (SLA, cm². g-1) -1.16% * ns 
Leaf Dry Matter Content (LDMC) ns ns 
C (mg g-1 leaves) ns ns 
N (mg g-1 leaves) ns ns 
C:N ns ns 
(b) Roots   
Specific Root Length (SRL,  cm. g-1) -1.14% * ns 
Root Dry Matter Content (RDMC) ns ns 
C (mg g-1 roots) ns 0.95% * 
N (mg g-1 roots) ns ns 
C:N ns ns 
(c) Ratio R/S ns ns 
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of ammonification with a significant decrease in bacterial biomass without disturbing 
nitrification. The increase in C contents could be due to the input of HCH (C6H6Cl6). 
Moreover, OCPs did not show a clear effect on carbon cycle enzymatic activities. For 
example, Endosulfan is able to induce cellulase and -glucosidase activities at neutral pH but 
inhibited them at acidic pH (Riah et al., 2014). In this study, we observed at T14 that HCH 
moderately induced C cycle enzymatic activities.     
 
In pots with plant, bulk soils showed completely different results than open soils (pots without 
plant) with an increase in N-TDN, N-DON and a decrease in PNM only at T28. Distinct 
carbon utilization profiles were also effectively observed. These results confirmed the 
hypothesis that a mild HCH inhibition of N cycle enzymatic activities (PNM decrease) could 
be offset by plant N releases. The plant effect on bulk soil biological processes was 
significantly observed here. Therefore, plant exudates (primary metabolites, enzymes) may 
maintain in bulk soil a sufficient microbial biomass showing a similar CLPP compared to 
controls. Moreover, the plant extracellular enzymes as amino acid oxidases (Yu and Qiao, 
2012) could insure deamination of organic metabolites leading to the release of bioavailable 
ammonium for plants or microbes (Jones and Kielland, 2012).     
In the rhizosphere, plants are known to release important quantities of C which can reach up 
to 40% of the photoassimilates (Gupta et al., 2014).  The maize exudates are mainly 
composed of carbohydrates followed by carboxylic acid and a minority of amino acids 
(Schönwitz et al., 1989; Schilling et al., 1998). Nature and quantity of exudates are known to 
be modified by chemical stressors, physical or environmental stressors (Badri and Vivanco et 
al., 2009). Therefore, these high C inputs in the rhizosphere are able to support high levels of 
microbial activity with an intimately link between N cycle and C cycle during the 
mineralization and immobilization processes (Raynaud et al., 2006). In presence of HCH, N-
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TDN and C contents in rhizosphere soils were significantly decreased at T14 but similar to 
controls at T28. Then, as previously demonstrated the ammonifying bacteria might be 
impacted by HCH on the short term (T14) but then exudates allowed the stimulation of 
bacteria resistant to HCH on the longer term (T28). The role of plants on microbial induction 
in terms of growth and pollutant-degrading activities was already demonstrated via various 
mechanisms as cometabolism, enhancement of bioavailability and improvement of soil 
aeration (Van Aken et al., 2004; Slater et al., 2011). However, the microbial rhizospheric 
CLPP was similar to bulk soil and controls. Such results are certainly plant species dependent, 
since it was previously demonstrated that bulk and rhizosphere soil with C. Striatus had 
microbial CLPP modifications under HCH exposure when compared to controls (Kidd et al., 
2008).  
 
Maize rhizosphere was able to provide sufficient exudates to maintain an efficient cycling of 
N and C even in the presence of HCH. Previous studies have demonstrated that 
rhizodegradation of HCH occurs in various plant species rhizosphere (Cytisus sp., Holcus 
sp., Sesanum sp., cereals…) releasing chlorine ions (Gonzalez et al., 2003; Calvelo-Pereira et 
al., 2006; Kidd et al., 2008; Abhilash et al., 2010). Therefore, HCH effects on plant growth 
could be expected due to osmotic stress by dechlorination of HCH (Nelson and Mele, 2007). 
Maize plant growth was impacted by HCH exposure only at T14 according to SLA and SRL 
results, afterwards, its development was similar to controls. Same observations were obtained 
with C. striatus and H. lanatus L. during six months of HCH exposure, even if a significant 
decrease of C. striatus leaf biomass was observed (Kidd et al., 2008). With maize, the root-
shoot (R/S) ratio was similar between control and exposed plants. An increase of the R/S 
means that growing conditions are more favorable and a R/S decrease pictures less favorable 
conditions (Harris et al., 1992). Thus, such a result confirmed an absence of effect of HCH 
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exposure on maize growth. Moreover, a significant increase in maize root C contents at T28 
was observed, testifying of an efficient nutrition (insuring a great synthesis of 
photoassimilates) for maize plants and then, indirectly of an efficient soil microbial loop. In 
particular, some bacteria qualified as plant growth-promoting bacteria could also have 
increased plant tolerance to contaminants and improved plant growth (Huang et al., 2004; 
Weyens et al., 2009b). Furthermore, the time-evanescing of HCH effects on plant growth 
might be linked to the HCH disappearance enhanced by plants, either through adsorption or 
uptake by roots (Mueller et al., 2006) or through rhizodegradation (Huang et al., 2010).  
 
5. Conclusion 
 
HCH contamination induced a decrease in soil N–NH4+ contents in bulk soils of pots 
without plant and an increase in N-TDN and N-DON contents in bulk soil with plant. 
Microbial biomass and nitrogen mineralization potentials were reduced by HCH-exposure 
only in bulk soils in pots without plant. Nevertheless, HCH did not impact the microbial 
community level physiological profile. Finally, HCH-effects on plant traits showed a 
significant but temporary decrease of the specific root length and the surface leaf area at T14, 
followed by a full recovery after 28 days of exposure. Therefore, these results indicate an 
enhanced resilience of the soil functioning when plants were present. Overall, the maize 
rhizosphere functionality is sustained after 28 days of exposure to HCH, which could 
efficiently participate to remediation of contaminated soils. 
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ABSTRACT  
Organochlorine pesticides may have potential effects on rhizosphere functionality; disturbing 
the composition of root exudates, the nutrient turnover and availability. We setup a pot 
experiment to study the dynamic changes in the rhizosphere functionality of maize plants 
grown in chlordecone (CLD) contaminated soils at a relevant environmental dose (6.86 
mg kg-1). Effects of CLD were measured on soil parameters (pH, C and N contents), 
potential soil nitrogen mineralization, soil microbial biomass and community level 
physiological profile, above-/below-ground plant traits and metabolic phenotyping of roots 
using high-resolution magic-angle-spinning 1H-NMR. Decreases in soil N–NH4+ contents 
were CLD-influenced in both bulk soils without plant at T0 and with plant at T14. Microbial 
biomass and nitrogen mineralization potential were reduced by CLD-exposure in bulk soils 
with and without plant. C-contents increased in bulk soils with and without plant. 
Contrastingly, CLD did not impact the microbial community level physiological profile in 
pots with plant while, in soils without plant, some significant changes were noted.  . 
Moreover, CLD seemed to increase amino acids and organic acids in root exudates conferring 
a functional nutrient turnover in bulk soil and rhizosphere. Plants in presence of CLD showed 
optimal growth with elevated C-contents in roots and leaves when compared to controls. 
Overall, the maize rhizosphere functionality was sustained after 28 days of exposure to CLD 
and might efficiently participate to its remediation in contaminated soils.   
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INTRODUCTION 
Chlordecone (decachloropentacyclodecan-5-one, CLD) is an organochlorine pesticide (OCP) 
with high persistence in terrestrial ecosystems, high bioaccumulation/biomagnification (Coat 
et al., 2006 et 2011), and high suspicion to be carcinogenic and endocrine disruptors 
(Multigner et al., 2010; Giusti et al., 2013). Although CLD has been banned of used 
(C.N.524.2009.TREATIES-4, Stockholm Convention, 2009), it is still a major soil 
contaminant and, by dissipation, of food-crops, waters and aquatic biota (Coat et al. 2011; 
Cabidoche and Lesueur-Jannoyer, 2012). The soil contamination with CLD is heterogeneous, 
with hot spots containing 1.8-10 mg kg-1 and up to 10 g kg-1, respectively in agricultural and 
former industrial sites (Epstein, 1978; Levillain et al., 2012). Furthermore, CLD has been 
shown to be strongly resistant to biotic and abiotic degradations (Cabidoche et al., 2009; 
Dolfing et al., 2012).  
Soils exposed to CLD long-term contamination may present extreme challenges to find 
remediation solutions. It has been demonstrated that plants constitute an important sink for 
OCPs, as they are able to retain them efficiently in their tissues (mainly roots or tubers) by 
partition/diffusion processes (Hulster et al., 1994; Dubuisson et al., 2007; Cabidoche and 
Lesueur-Jannoyer, 2012; San Miguel et al., 2013). Plants also maintain in their rhizosphere a 
richness of microbial communities capable of bioaccumulating OCPs (Alvarez et al., 2012; 
San Miguel et al., 2014). Therefore rhizosphere (soil area that is physically, chemically, or 
biologically altered by the presence of plant roots; Gerhardt et al., 2009) appeared as a key 
core system which might insure an efficient management of CLD, especially through 
rhizospheric retention to control further release of CLD from contaminated soils towards 
other compartments. The prerequisite for such remediation strategy is the sustainability of the 
rhizosphere system in terms of volume/density, functionality, microbial 
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abundance/biodiversity (Megharaj et al., 2011). Previous studies have shown (i) that plants 
without rhizospheric microbial association showed OCP-dose dependent toxic effects (Faure 
et al., 2012; San Miguel et al., 2012; Blondel et al., 2014) and (ii) that microbial community 
structure considerably differed in function of OCP-dose exposures (Kidd et al., 2008; Mercier 
et al., 2013; San Miguel et al., 2014). However, changes in community structure do not 
necessarily imply changes in microbial community functions due, for instance, to functional 
redundancy (Schimel et al., 2005). Moreover, rhizospheric chemical processes involved in 
plant-microorganisms exchanges are largely unraveled and OCP effects on this relationship 
are unknown. Understanding plant-microbial functionality in contaminated soil and in its 
rhizosphere is crucial to the successful development and use of bioremediation technologies. 
To our knowledge, no attempt has been made to evaluate the influence of environmental dose 
of OCPs on the rhizosphere functionality using an integrated plant metabolomics/microbial 
sole-carbon-source utilization profiles/key nutrient cycling dynamics approach.   
Metabolomic approaches have been successfully used to study a variety of plant-
environmental biotic interactions (Kushalappa and Gunnaiah, 2013) exposed to abiotic 
environmental stressors such as drought, salt, temperature and nutrients (Sardans et al. 2011; 
Rodziewicz et al. 2014). However, few studies have examined the plant metabolome in 
response to environmental contaminants (Aliferis et al., 2009; Kluender et al., 2009; 
Trenkamp et al., 2009; Lubbe et al., 2012; Li et al., 2014; Blondel et al., publication II). To 
understand the response mechanisms of plants exposed to OCPs, 1H-HRMAS NMR (high 
resolution magic angle spinning nuclear magnetic resonance) spectroscopy was used. This 
approach permits the analysis of samples without laborious pre-treatments and also the access 
to their global profile of low molecular weight (1,000 Da) metabolites (Blondel et al., 
publication II). Obviously, a combination of plant metabolomics and microbial sole-carbon-
source utilization profiles could potentially complement one another, when testing the effects 
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of OCPs on the rhizosphere functionality. Biolog EcoPlates™ have been typically designed 
for ecological study of whole microbial community level physiological profile (CLPP) 
(Weber et al., 2007). Nine of the 31 carbon substrates provided to microbes are known as 
components of exudates of plants roots (Campbell et al., 1997; Baudoin et al., 2003). It has 
been shown that the maize rhizosphere harbors distinct bacterial communities in comparison 
to bulk soil, presumably due to plant exudates selecting for and/or stimulating rhizobacterial 
communities (Baudoin et al., 2002). Another consideration is that OCPs potential effects on 
rhizosphere functionality may disturb nutrient turnover and availability, all the more that 
bacteria and plants compete for nutrients (Van der Heijden et al., 2008). Therefore, possible 
negative feedbacks on plant nutrient acquisition, growth and carbohydrate allocation may be 
suspected (Nie et al., 2010; Desalme et al., 2013). Characterizing such effects in the presence 
of OCPs remains an important goal of fundamental ecological understanding, with possibly 
significant consequences for remediation developments.  
In this study, we used maize (Zea mays), one of the major crops worldwide, which is able to 
cope with excessive levels of OCPs (Mo et al., 2008; Chouychai and Lee, 2012; Mukherjee 
and Kumar, 2012; San Miguel et al., 2012; Somtrakoon and Pratumma, 2012; Gheju and 
Stelescu, 2013; Shahsavari et al., 2013; Blondel et al., 2014). First, a 1H-HRMAS NMR 
spectroscopy method using sterile 7-day maize root tips was used to study the metabolic 
changes caused by CLD at different levels of exposure. Multivariate analyses were used to 
evaluate the variation patterns for significantly changed metabolites relative to interaction 
with CLD exposure. Secondly, a pot experiment was conducted during 1 month to study the 
dynamic changes in the rhizosphere functionality of maize plants grown in CLD contaminated 
soils at an environmentally relevant dose (6.86 mg kg-1). The specific objectives of this study 
were to monitor the temporal variation in (1) soil carbon and nitrogen contents and the nature 
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of the mineral forms, (2) microbial biomass and CLPP, and (3) plant growth (specific plant 
functional traits on roots and leaves).  
 
MATERIALS AND METHODS 
Sterilisation of maize seeds 
Maize seeds (Zea mays L., Golden Bantam; Graines Baumaux, France) were surface sterilized 
in ethanol:water (v/v 8:2) for 30s and then in sodium hypochlorite:water (w/v 5:100) for 2 
min before washing several times in sterilized distilled water (San Miguel et al., 2012).  
 
Sterile conditions of maize seedling growth and root metabolome analyses 
Sterile seeds were then germinated in sterile pots (3seeds/pot) containing Hoagland nutritive 
solution with (i) 0.05 % of ethanol (used to dissolve CLD) for control plants, (ii) CLD 
environmentally relevant concentration (0.04 mg L-1) and (iii) high CLD exposure (at its 
water limit solubility: 1 mg L-1). All plants were cultivated under controlled conditions 
(obscurity, 25± 2°C). Root tips (1mm from the apex, one spectrum with 6 independent 
radicles pooled, 10 replicates) of 7-days maize seedlings were collected, and prepared for 1H-
HRMAS NMR analyses as described by Blondel et al. (publication II). Data acquisition, pre-
treatment and multivariate statistical analyses of 1H NMR spectra were performed as detailed 
in Supporting Information (Annexe 4).  
 
Soil conditioning and experimental design  
Standard soil (Compost composition (dry weight), 1.1% N, 38.2% C; Botanic, France) were 
sieved at 5.6 mm and divided in pots of 70 g fresh weight (FW). The soils were sprayed every 
two days with a solution of water containing 0.05% of ethanol (used to dissolve CLD; batch 
control, n=30) and 1 mg L-1 of CLD (water solubility) during 45 days under controlled 
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conditions (16h/8h (day/night); 25 ± 2°C). The final CLD concentration was 6.86 mg kg-1 in 
soil. This time was the Time 0 (T0) of the experiment (Fig. S1, Annexe 4). Sterile seeds pre-
germinated in sterile petri dishes were planted in soils (1 seed/pot) contaminated or not-
contaminated with CLD. All plants were cultivated under controlled conditions (16h/8h 
(day/night); 25 ± 2°C). After 14 and 28 days, plantlets were harvested and dissected. To 
collect rhizosphere, the roots were manually shacked and then introduced in a phosphate 
buffer solution (PBS) during 1h under stirring. Afterwards, solutions were centrifuged at 9000 
rpm during 10 min at 4°C. Supernatants and pellets were stored separately at -20°C. Plantlets, 
rhizosphere and bulk soils were collected and stored at -20°C for further analyses. 
 
Rhizosphere and bulk soil nitrogen contents  
Extraction of mineral N forms (NO3-, NH4+) was performed by addition of 50 mL of K2SO4 
(0.5 M) to fresh soil (rhizosphere and bulk soils, 10 g FW) and stirring at 250 rpm for 1h as 
described in Legay et al. (2013). Solutions were then filtered on Whatman filters (porosity 2.5 
μm) and stored at -20°C before analysis by colorimetric spectrophotometry (FS-IV, OI-
Analytical Corp., Bioritech, France). Total dissolved nitrogen (TDN) contents were measured 
as nitrate after digestion of K2SO4 soil extracts : 1 mL of oxide persulfate (52 g L-1 K2S2O8, 
31.2 g L-1 H3BO3, 50 mL NaOH 3.75 M) was added to 5 mL of  soil extract and autoclaved at 
121°C for 1h. The analysis of total C and N contents in rhizosphere and bulk soils was 
performed on dried samples (7 days, 60°C). Afterwards, 10-20 mg DW of each soil sample 
were collected, ground and analyzed by a CHONS elemental analyzer (Flash EA1112, 
Thermo Fischer Scientific Inc., Waltham, MA, USA) (Grigulis,2013). 
 
Rhizospheric dissolved organic carbon (DOC) contents  
Rhizospheric supernatant was incubated with two drops of H2SO4 (97%) (1 week, obscurity, 
4°C). Inorganic carbon was eliminated with HCl. DOC was burned (680°C) releasing CO2 
153 
 
which was measured by gas chromatography (TOC-5000A Shimadzu Corp., Kyoto, Japan). 
DOC was expressed as mg N g-1 dry weight (DW). 
 
Soil microbial characterization  
For assessing the microbial biomass, soils (10 g FW) were exposed to chloroform fumigation 
during 7 days. Then, soils were shaken at 250 rpm with K2SO4 (0.5 M) during 1h (Legay et 
al., 2013). Afterwards, total dissolved nitrogen was measured by colorimetric 
spectrophotometry (FS-IV), compared to non-fumigated TDN contents and expressed as µgN 
g-1 DW. Potential nitrogen mineralization (PNM) rates were obtained from  soils (10 g FW) 
incubated in water (50 mL, 7 days, 40°C, anaerobic conditions) and subsequently analyzed for 
NH4+ contents by colorimetric spectrophotometry (FS-IV). PNM (µgN g-1 biomass day-1) 
corresponded to the difference in NH4+ soil contents between day 0 and day 7 (Grigulis et al., 
2013). The whole microbial community level physiological profile (CLPP) was characterized 
using Biolog Ecoplate® (BIOLOG Inc., Hayward, USA) as described in Blondel et al. 
(publication III). Plates were inoculated with 150 µL of the soil suspension and incubated in 
the dark at 26°C for 3 days. The number of pixels was automatically recorded every 15min by 
the OmniLog® (Biolog, Hayward, U.S.A) reader in conjunction with the module D5E data 
converter (V.1.2) and Kinetic (V.1.3) softwares. The catabolic kinetics were analyzed using 
the area under the curve (AUC) because this parameter integrates the lag phase, the slope and 
the maximum of number of pixels as described in Vaas et al. (2012). For each sampling date 
and each soil type, 3 plates were analyzed per treatment.  
Plantlet C and N contents, and biometry  
C and N contents were measured on leaves and roots as described above using a CHONS 
elemental analyzer (FS-IV; OI-Analytical Corp., Bioritech, France). Roots and leaves were 
weighted (FW), scanned (EPSON Perfection V300) and analyzed with the WinRhizo software 
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(Regent Instruments Inc., Canada) to determine the surface of leaves and the root length. 
Samples were then dried at 60°C for 48h to obtain dry weight (DW). Therefore, the specific 
leaf area (SLA), the leaf dry matter content (LDMC), the specific root length (SRL), and the 
root dry matter content (RDMC) were determined as described in Blondel et al. (publication 
III). These DW data were used to calculate root-to-shoot ratios (R/S).  
 
Data analyses 
The Gaussian distribution of the data was analyzed using a Shapiro-Wilk test (R 2.14.1). 
Mann-Whitney tests (non-parametric) were adjusted to each parameter to estimate the effects 
of exposure to CLD compared to controls.  
In order to get the global view of CLD-exposure effects on microbial metabolic activities, a 
Kruskall Wallis test considering time (T0, T14 and T28 days), soil type (rhizosphere and bulk 
soils, with or without plant), CLD-exposure (control vs exposed samples) was performed, 
then, a Mann-Whitney test was done to determine significant conditions for all groups of 
substrates (carbohydrates, amino acids, polymers, carboxylic acids, phenolic compound, 
amines). Furthermore, a principal component analysis (PCA) was performed using the AUC 
for each substrate.  
 
RESULTS 
Maize root metabolome changes in response to CLD exposures 
Supervised orthogonal partial least square discriminant analyses (OPLS-DA) were performed 
to determine the strength and significance of the differences between exposed and control 
maize root metabolomes. Score plots showed significant separation between control and 
samples exposed to CLD. The OPLS-DA model was robust (R²Y = 0.858, Q²Y = 0.55) with a 
highly significant CV-ANOVA test (p = 0.011; Fig. 1A). 
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Figure 1. Changes in metabolome of CLD-exposed root tips compared to the controls. (A) 
Orthogonal partial least-squares-discriminant analysis (OPLS-DA) scores on 1H-HRMAS NMR spectra of 
maize root tip controls and exposed to CLD (0.04 & 1 mg L-1). (B-E) Percentage (%) of changes in the sum of 
bucket of metabolites identified on the S-line of CLD-exposed root tips compared to the controls. (B) 
carbohydrates, (C) amino acids and GABA, (D) organic acids and choline, (E) fatty acids. Bars represent mean ± 
SE values for 10 replicates. The statistical analysis was performed using a t-test. Asterisks indicate a significant 
difference compared to control values or between the two CLD-dose exposure values: *, P < 0.05; **, P < 0.01; 
***, P < 0.0001. 
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Thirty metabolites were identified (Fig. S2, Annexe 4) and distributed in 5 main classes: 
carbohydrates, amino acids, tricarboxylic acid cycle (TCA) intermediates, fatty acids and 
others. The OPLS-DA S-plot loadings were generated to identify the metabolites responsible 
for the differentiation between control and CLD exposed maize roots (Fig. S3, Annexe 4). 
The signals in the spectrum were associated with the significance of metabolites in 
characterizing the NMR data (more abundant metabolites in the positive direction and less 
abundant ones in the negative direction) and the color scaling map (red for the most 
significant contributions with a correlation > 0.9 and dark blue for less significant 
contributions with a correlation < 0.1). Based on the S-line, the 3.00-4.00 ppm region (polar 
molecules) and the 0.50-3.00 ppm region (non-polar metabolites such as saturated/unsaturated 
long-chain fatty acids and oxidized fatty acids) of the 1H-HRMAS NMR spectra have been 
clearly modified in response to CLD exposure, whatever the level of exposure (Fig. S3B-D, 
Annexe 4). In addition, the percent changes in discernible metabolite bucket intensities were 
calculated to determine the fluctuations of these selected metabolites involved in maize root 
metabolome responses to CLD exposure (Fig. 1B-E). The carbohydrates responded 
differently since sucrose, -glucose and -glucose did not show significant fluctuations but a 
tendency to decrease under 1 mg L-1 CLD exposures (-11.32%, -6.30% and -18.49%, 
respectively and a correlation of 0.7 in the S-line in Fig.S3) (Fig. 2B). In the group of amino 
acids, the level of asparagine, glutamine, 4-aminobutyrate (GABA), alanine, valine, leucine 
and isoleucine showed a significant increase when roots were exposed to CLD (Fig. 1C). The 
significant highest accumulations were obtained with 1 mg L-1 CLD:+22.03% glutamine, 
+13.96% GABA, +33.53% alanine, +18.09% valine, +21.69% leucine and +42.16% 
isoleucine/leucine. Interestingly, glycine and glutamate showed different patterns of contents 
with a non-significant tendency to decrease (respectively -10.42% and -1.50%). The TCA 
intermediates such as succinate and malate showed no-significant disturbances in presence of 
157 
 
CLD, while fumarate (-27.80% at 1 mg L-1 CLD) and citrate (-13.32% at 0.04 mg L-1 CLD) 
were significantly depleted (Fig. 1D). A dose-dependent effect on acetate contents was noted 
with an increase of +87.68% at 0.04 mg L-1 CLD and a non-significant increase of +18.95% 
at 1 mg L-1 CLD (corroborated by a correlation of 0.5 and 0.2 respectively in the S-line Fig. 
S3, Annexe 4). The fatty acid levels showed different changes in function of the dose-
exposure (Fig. 1E). The saturated fatty acids were significantly over-accumulated at 1 mg L-1 
CLD with +28.02% (CH2)n and +26.98 % (CH3). The response of unsaturated fatty acids to 
CLD exposures was more disparate with a group of metabolites significantly increased (=CH-
CH2-CH= and CH2-CH=CH), while some others were markedly decreased (CH=CH, -46.81% 
and -25.15%, respectively at 0.04 and 1 mg L-1 CLD). The oxidized forms of fatty acids were 
moderately increased in response to CLD exposures.  
C and N soil contents under CLD stress  
During the time-experiment, no significant differences among all soil types (controls and 
CLD exposures) were found for gravimetric water content (3.26 g.g-1 ±0.18), pH (5.91± 0.03) 
and nitrogen forms contents (N-NO3-, N-TDN, N-DON) (Table 1). This observation was valid 
for pots with and without plant. At T0, the bulk soil without plant was CLD-impacted 
compared to controls with a significant decrease in N–NH4+ content (-7.83%), an increase in 
DOC content (+0.96%), and a rise in soil C:N ratio (+0.85%). Such effects were not 
maintained further at T14 and T28. In pots with plant, soil N-NH4+ content decrease was still 
significant at T14 (-3.67%, weaker than the ones at T0) but not at T28. The soil DOC content 
was similar to controls at T14 while a rise was observed at T28 in bulk (+0.89%) and 
rhizosphere (+0.72%) soils. Finally, the soil C:N ratio was significantly higher at T28 
(+0.89%) in bulk soils exposed to CLD compared to control (Table 1).  
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Table 1. Effect of CLD contamination (control vs CLD-exposure) on soil properties, soil N and C 
pools, and soil microbial communities in bulk and rhizosphere soils collected from pot with and 
without plant.  
Values represent percentages of increase (+)/decrease (-) of CLD effects compared to control. Statistical analysis 
was performed with Mann-Whitney test. Asterisks indicate a significant difference compared to control values: 
*, P < 0.05; ns: not significant. 
 
 
 
 
Microbial soil characteristics under CLD-exposure 
At T0 in bulk soils without plant, the microbial biomass was not affected by CLD exposure 
whereas the potential nitrogen mineralization (PNM) was significantly depleted (-4.03%) 
(Table 1). In pots without plant such a PNM decrease was observed only at T28 (-1.49%). In 
pots with plant, the microbial biomass was significantly reduced only at T28 (-1.47%) 
compared to control, without any impact on PNM.  
CLD-effects on the microbial community level physiological profile (CLPP) -based on 
cultivable heterotrophic bacteria- were assessed using Biolog EcoPlates (Table 2). The time-
lapse of experiment (T0, T14 and T28) had a significant impact (p<0.001) on the utilization of 
all carbon source groups except for amines (Table 2). Microbial communities from diverse 
soil types (bulk and rhizosphere soils with and without plant) showed significant differences 
in the use of amino acids (p<0.01) and phenolic compounds (p<0.001). Interestingly, CLD-
exposure did not significantly affect the microbial catabolic activities.  
 Bulk soil Bulk soil/plant Rhizosphere soil 
 T0 T14 T28 T14 T28 T14 T28 
(a) Soil parameters        
Gravimetric soil water content (g.g-1) ns ns ns ns ns ns ns 
pH ns ns ns ns ns ns ns 
(b) Soil N pools        
N-NO3- (µgN g-1 soil) ns ns ns ns ns   
N-NH4+ (µgN g-1 soil) -7.83% * ns ns -3.67% * ns   
N-TDN (µgN g-1 soil) ns ns ns ns ns ns ns 
N-DON (µgN g-1 soil) ns ns ns ns ns   
N-NO3-:N-NH4+ ns ns ns ns ns   
(c)Soil C pools        
C (mg g-1 soil) 0.96% * ns ns ns 0.92 * ns 0.72% * 
C:N ratio 0.85% * ns ns ns 0.89 *   
(c) Microbial N pools        
Microbial biomass(µgN g-1 soil) ns ns ns ns -1.47% *   
PNM (mgN  g-1 soil. day-1) -4.03% * ns -1.49% * ns ns   
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Table 2. The assessment of parameters influencing the metabolic signatures of soil microbial 
communities by groups of carbon substrates.  
Time: the time-lapse experiment, T0/T14/T28.  
Soil type: the distinction between bulk and rhizosphere soils from pots with and without plant.  
CLD-exposure: the distinction between pots exposed to CLD and control pots. 
Statistical analysis was performed with Kruskall Wallis test (Lines in bold: time, soil type and CLD-exposure), 
then Mann-Whitney test when it was significant (*, P < 0.05; **, P < 0.01; ***, P< 0.001; ns: not significant). 
 
 
The principal component analysis (Figure 2), obtained by submitting the AUC for each 
carbon substrate for all samples to PCA (Samples of T0, T14 and T28 on the same model), 
confirmed the previous statistical results (Table 2). Thus, the first principal component (PC1 
64.99%) clearly separated microbial CLPP from soil samples at T0 and T14 to those collected 
at T28. The second principal component (PC2 20.94%) separated microbial CLPP isolated 
from bulk soils collected in pots without plant (exposed to CLD and control) from those from 
bulk and rhizosphere soils collected in pots with plant (exposed to CLD and control). 
Therefore, there was a clear discrimination of the microbial CLPP between soil types (bulk 
and rhizosphere soils with and without plant) and the time of sampling (T0/T14 and T28). The 
PCA confirmed that CLD did not significantly affect the microbial CLPP in all considered 
soil compartments (Figure 2).  
 
 
 All Carbohydrates Amino 
acids 
Polymers Carboxylic 
acids 
Phenolic 
compound 
Amines 
Time *** *** *** *** *** *** *** 
T0-T14 ns ns ns * ns ns * 
T0-T28 *** *** *** *** *** *** *** 
T14-T28 ** ** *** *** *** *** ns 
Soil type ns ns ** ns ns *** ns 
Bulk soil – Bulk soil 
with plant 
  *   ***  
Bulk soil with plant- 
Rhizosphere soil 
     ns  
Bulk soil- 
Rhizosphere soil 
  ***   ***  
CLD-exposure ns ns ns ns ns ns ** 
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Figure 2. Principal Component analysis (PCA) of microbial community level physiological 
profiles in different soil types under control and exposed to CLD conditions at diverse times (T0, 
T14 and T28).   
 
Nevertheless, carbon substrates involved in the discrimination of bacterial communities 
showed some relative variations between controls and CLD-contaminated soils (Figure S4, 
Annexe 4). First, at T0 the CLPP results indicated a similar catabolic pattern between bulk 
soils of controls and those of CLD-exposure (Figure S4, Annexe 4). However, carbon 
utilization in bulk soils exposed to CLD showed variations between T14 and T28. At T14, a 
significant decrease of catabolism occurred compared to control mainly for amino acids  
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(L-arginine, L-serine, L-threonine) some carbohydrates (D-galatonic acid  lactone), 
carboxylic acids ( ketobutyric acid) and amines (phenylethylamine). At T28, the catabolism 
of amino acids was found to be similar to control while, d-glucoside and D-galatonic acid  
lactone catabolisms were significantly reduced. Interestingly, CLD-exposed soils exhibited 
greater oxidation of 2-hydroxy benzoic acid and α-ketobutyric acid (Figure S4, Annexe 4). 
 
CLD-effects on maize functional traits  
Maize SLA or LDMC were not affected by CLD-exposures. However, there was a significant 
increase of leaf carbon contents (1.02%) at T28, while their ratio C:N was lower (-1.30%) 
compared to control plants (Table 3). CLD-exposure did not affect SRL, RDMC and total 
nitrogen contents in roots of maize (Table 3). Yet, there was an increase of total carbon 
contents in roots at T14 and T28 (0.95% and 0.96%, respectively).  
Table 3. Effect of CLD contamination (control vs CLD-exposure) on plant functional traits.  
Values represent percentage of increase (+)/decrease (-) of CLD effects compared to control. 
Statistical analysis was performed with Mann-Whitney test. Asterisks indicate a significant difference 
compared to control values: *, P < 0.05; ns: not significant. 
 
 
 
 
 
 
DISCUSSION 
In this study, changes regarding the rhizosphere functionality under CLD stress were 
characterized for the first time by using an integrated plant metabolomics/microbial sole-
carbone-source utilization profiles/key nutrient cycling dynamics approach. For this purpose, 
 T14 T28 
(a) Leaves   
Surface Leaf Area (SLA, cm². g-1) ns ns 
Leaf Dry Matter Content (LDMC) ns ns 
C (mg g-1 leaves) ns 1.02% * 
N (mg g-1 leaves) ns ns 
C:N ns 1.01% * 
(b) Roots   
Specific Root Length (SRL, cm. g-1) ns ns 
Root Dry Matter Content (RDMC) ns ns 
C (mg g-1 roots) 0.95% 0.96% 
N (mg g-1 roots) ns ns 
C:N ns ns 
(c) Ratio Root/Shoot ns ns 
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comparisons between standardized soils with and without plant were performed under CLD-
exposure and no-exposure (controls). 
  
First, bulk soils without plant and exposed to CLD during 45 days (T0) were depleted in N-
NH4+ contents, PNM and showed higher DOC contents. The whole microbial community 
level physiological profile (CLPP) of these soils was not statistically different from control 
soil. A time-dependent modulation was observed; with at T14, a similar pattern of C-N 
contents and microbial N pools compared to controls. Afterwards, a decrease of PNM was 
observed at T28. Such results suggest an impact of CLD on the metabolic activities of 
ammonifying bacteria. This ammonification inhibition was already observed with toxaphene 
and lindane (Bezchlebová et al., 2007; Blondel et al., publication III).  Moreover, the higher 
soil C-contents at T0, inducing a soil C:N ratio rise, could be due to the input of CLD 
(C10H6Cl10O), which is extremely stable in soils (Dolfing et al., 2012). The amount of 
pesticide adsorbed on soil aggregates has already been shown to be related to an increase of 
soil organic matter content (Kanazawa, 1989; Fushiwaki & Urano, 2001 ; Ahmad et al., 2001; 
Muratova et al., 2012). Furthermore, CLD did not show a clear effect on carbon cycle 
enzymatic activities, since soil C-contents were similar to controls at T14 and T28. However, 
such effect might be hidden by the C excess coming from the CLD application. Overall, CLD 
might inhibit ammonification and moderately impact C cycle in bulk soils without plant. 
Indeed, the whole microbial CLPP of these soils at T14 and T28 was statistically different 
from control soils with an intensive use of certain phenolics and a depletion in the use of some 
amino acids.    
In pots with plant, bulk soils showed a significant decrease of N-NH4+ contents only at T14. 
Previous studies have shown that maize growth caused significant N depletion not only in the 
rhizosphere, but also in different soil layers (Peng et al., 2012). Then, CLD enhanced this  N-
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NH4+ depletion  only at T14 but this state was not maintained with time exposure. At T28, a 
decrease in microbial biomass was detected without any parallel change of PNM. These 
results suggested that there was not an inhibition of N cycle enzymatic activities in bulk soils 
with plant exposed to CLD or that it was offset by plant exudates. It was already demonstrated 
that root exudates influenced soil microbial activity which regulated N transformation (Qian 
et al., 1997), and we suggest that such plant effect on bulk soil biological processes was 
significantly observed here. Consequently, plant exudates might sustain in bulk soil a 
sufficient microbial activity of nitrifying bacteria which compensates for the decrease in 
microbial biomass at T28, with a similar CLPP compared to controls. Moreover, plant 
extracellular enzymes such as amino acid oxidases (Yu and Qiao, 2012) could insure 
deamination of organic metabolites leading to the release of bioavailable ammonium for 
plants or microbes (Jones and Kielland, 2012). Finally, a significant increase in C-contents 
and C:N ratio were significantly observed at T28, which support the notion that plant exudates 
influenced bulk soils microbial communities maintaining an efficient cycling of C and N even 
in presence of CLD.  
  
In the rhizosphere, plants release important quantities of C which can reach up to 40% of the 
photoassimilates (Gupta et al., 2014). Maize root exudates were reported to consist of 72-73% 
carbohydrates, 17-18% phenolics, 7% organic acids, 3% amino acids and a minority of other 
compounds such as fatty acids, sterols, enzymes, vitamins and plant growth regulators 
(Schönwitz and Ziegler, 1982; Azaizeh et al., 1995; Schilling et al., 1998; Carvalhais et al., 
2011; Oburger et al., 2013). In this study, the analysis of maize root metabolome using 1H-
HRMAS NMR spectroscopy gave insights in the production of the mobile low molecular 
weight metabolites such as carbohydrates, organic acids, amino acids and some fatty acids. 
164 
 
Such a method allowed us to picture potential disturbances in root exudates when they were 
exposed to CLD.  
A clear CLD dose-response of metabolome composition was noted with strong disturbances 
at the highest exposure levels. In particular, a depletion in carbohydrates was observed, 
suggesting an increase in the energy requirements in roots exposed to CLD. A similar pattern 
of lower carbohydrates production was described under HCH-exposure (Blondel et al., 
publication II). Such decrease in roots carbohydrate content (sucrose, -glucose, -glucose) 
might cascade down to the composition of exudates (Schönwitz and Ziegler, 1982). 
Furthermore, CLD induced a significant increase in amino acid (glutamine, alanine, valine, 
leucine, isoleucine) and organic acid (citrate, acetate) contents in maize roots, which. might be 
released as root exudates and could be involved in the changes of rhizosphere pH and/or the 
regulation of the balance in carbon/nitrogen (Jones, 1998; Martin et al., 2014). On the other 
hand, the depletion of fumarate and citrate might be suspected in maize root exudates under 
CLD exposure. Such depletions might induce disturbances in soil properties as fumarate and 
citrate are known to be available for microorganisms in soils (Liebeke et al., 2009). Moreover, 
CLD might stimulate the release of GABA, which has been reported as (i) a carbon and 
nitrogen source for a wide variety of microbes, and as (ii) an amplifier of stress signal 
conducting to the modification of the root absorbing surface (Beuve et al., 2004). The increase 
in fatty acid oxidation might be a sign of cell disruption and subsequently, of a release of cell 
lysates in the rhizosphere. Overall, the exudate composition modifications might induce 
changes in available sources of C and N for the soil microbial biomass. It has been shown that 
50 to 75% of root exudates were rapidly decomposed by bacterial respiration  within 3 days 
(Schilling et al., 1998; Marx et al., 2007), but CLD potential effects on maize root exudates 
might disturb such nutrient turnover and availability (Raynaud et al., 2006; Van der Heijden 
et al., 2008). In our study, , rhizosphere soil N-TDN content exposed to CLD was similar to 
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the controls suggesting that CLD-exposed plant exudates with more amino acids and GABA 
allowed the stimulation of bacteria involved in N cycling.  
Moreover, the microbial rhizosphere CLPP exposed to CLD was similar to the ones obtained 
in bulk soils exposed or not to CLD. Such results were also obtained under the exposure of an 
other OCPs, the HCH (Blondel et al., publication III). However, C-contents in rhizosphere 
soils exposed to CDL were significantly increased only at T28, and we suggest that this was 
related to CLD effects on maize root metabolome which significantly boosted the production 
of organic acids and amino acids. Overall, our results suggest that, even in the presence of 
CLD, maize roots were able to release sufficient exudates in the rhizosphere to maintain an 
efficient cycling of N and C.  
 
Maize plant growth, inferred through its functional traits such as the root-shoot (R/S) ratio, 
was similar in soil exposed to CLD and controls. An increase of the R/S usually means that 
growing conditions are more favorable, whereas a R/S reduction pictures less favorable 
conditions (Harris et al., 1992). Thus, in our study analogous R/S under both soil conditions 
confirmed an absence of effect of CLD exposure on maize growth and functional traits. This 
was further supported by the significant increase in maize root C-contents observed at T14 
and T28, and in leaf C-contents and C:N ratio at T28, which both testified of an efficient 
maize plant nutrition (insuring a great synthesis of photoassimilates)  and, indirectly, of an 
efficient soil microbial loop. In particular, some bacteria qualified as plant growth-promoting 
bacteria could also have increased plant tolerance to contaminants and improved plant growth 
(Huang et al., 2004; Weyens et al., 2009b). Finally, we observed that the maize rhizosphere 
functionality in presence of CLD showed efficient microbial enzyme activities involved in 
soil C and N turnover, providing nutrients for plant growth.  
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4. Conclusion 
 
Nos résultats sur l’étude de l’allocation des ressources et de la fonctionnalité de la rhizosphère 
de Zea mays nous suggèrent que les OCPs provoquent certains effets sur le cycle du carbone, 
de l’azote et des microorganismes du sol (Figure 44). Cependant, ils sont soumis à une 
modulation en fonction du temps et à des différences entre les sols sans plantes, les sols avec 
plantes et les sols rhizosphériques.  
 
Les sols sans plantes sont bien plus impactés que les sols avec plantes en présence des OCPs. 
En effet, nous observons une diminution du N–NH4+, de la biomasse microbienne et de la 
PNM pour les sols exposés au HCH. En ce qui concerne la CLD, une diminution du N–NH4+ 
est observable à T0 uniquement et une diminution de la PNM est aussi relevée. Les profils 
physiologiques des communautés microbiennes (CLPP) de ces sols sont partiellement 
impactés par les OCPs. Ces résultats nous permettent de penser qu’il y a un impact des OCPs 
sur la survie et/ou les activités métaboliques des bactéries ammonifiantes. Par contre, les sols 
avec plantes présentent une augmentation du N-TDN, N-DON et une diminution de la PNM 
en présence de HCH alors qu’en présence de la CLD, ces paramètres sont similaires aux sols 
témoins excepté pour la biomasse microbienne qui est réduite. Les CLPP des sols en présence 
de plantes sont similaires et démontrent peu d’effet des OCPs sur les activités cataboliques 
des microorganismes. Ainsi, les plantes semblent influer sur la fonctionnalité des sols à 
distance de leur réseau racinaire ; ces derniers montrant un fonctionnement assez proche des 
sols témoins même en présence des OCPs. L’effet inhibiteur possible des OCPs sur l’étape 
d’ammonification semble compensé par la présence des plantes et leurs potentielles  
excrétions d’azote par les racines de maïs (Figure 44). 
 
De plus, dans les sols exposés au HCH et à la CLD, nous observons une augmentation de la 
teneur en carbone dans les sols sans plantes et avec plantes. Cela pourrait s’expliquer par 
l’ajout de carbone lors du conditionnement des sols avec du HCH (C6H6Cl6) et de la CLD 
(C10H6Cl10O). Les plantes peuvent également excréter du carbone dans le sol sous forme 
d’exsudats ou de lysats cellulaires. Pour ce dernier, nous avons mis en évidence une 
augmentation de la mortalité cellulaire dans les cellules racinaires en présence d’OCPs 
(Blondel et al., 2014, publication I). Le contenu des cellules épidermiques mortes se retrouve 
dans le sol par lyse et sont donc une source de carbone potentielle. L’autre hypothèse pouvant 
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expliquer le faible impact des OCPs sur le contenu en azote et carbone du sol est la présence 
d’exsudats racinaires compensant un potentiel stress. Le métabolome des racines de maïs est 
perturbé de façon dose dépendante par la CLD et le HCH. Les sucres sont fortement 
diminués pour compenser l’augmentation des besoins en énergie causés par l’exposition aux 
OCPs. On observe également une augmentation de certains acides aminés (glutamine, alanine, 
valine, leucine, isoleucine) et acides organiques (acétate). Ce phénomène peut laisser penser 
que les exsudats racinaires composés en majorité de sucres, d’acides organiques et d’acides 
aminés sont impactés par les modifications du métabolome racinaire. Les acides aminés 
peuvent également être impliqués dans la régulation de l’équilibre en carbone/azote. Les 
OCPs induisent une augmentation du métabolisme du GABA,  impliquant potentiellement 
une excrétion du GABA dans les exsudats racinaires. Cette hypothèse est concordance avec le 
fait que le GABA a été décrit comme pouvant être une source d’azote pour certains microbes 
et pouvant modifier la surface des racines. Globalement, la modification du métabolome 
racinaire pourrait entrainer des modifications de la composition des exsudats impliquant à 
leurs tours des changements dans la nature des sources de C et N disponibles pour les 
microorganismes du sol. Un excès de C est mesuré dans la rhizosphère des plantes exposées à 
la CLD mais en présence de HCH, le N-TDN et le contenu carboné sont tous les deux 
diminués à T14 puis similaires aux témoins à T28. De plus, les CLPP de la rhizosphère sont 
statistiquement similaires à ceux du sol et ceux des lots témoins. L’impact des OCPs sur le 
fonctionnement rhizosphérique peut être détecté à court-terme puis les exsudats racinaires 
permettraient de stimuler le développement de microorganismes tolérants aux OCPs rendant 
le système fonctionnel au même titre que celui des témoins.  
 
En ce qui concerne le développement des plants de maïs, le HCH induit une diminution de la 
SLA et de la SRL uniquement à T14. La CLD quant à elle, a comme effet d’augmenter le 
contenu en carbone des feuilles et des racines. Les deux OCPs ne modifient pas le ratio R/S 
(Roots to Shoots) signe d’un bon état physiologique de la plante. Nous pouvons donc en 
conclure que les OCPs n’affectent pas la croissance des plantules de Zea mays sur le long 
terme. 
 
Nous avons donc démontré que la présence de Zea mays favorisait la résilience de la 
fonctionnalité des sols exposés aux OCPs. Les relations entre les plantes et les 
microorganismes du sol se sont adaptées au stress pour montrer sur le long terme un 
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fonctionnement rhizosphérique similaire à celui des lots témoins. Les plantes par leurs 
exsudats racinaires sont capables d’impacter les sols rhizosphériques et les sols plus éloignés. 
L’allocation des ressources et la fonctionnalité de la rhizosphère n’étant globalement pas 
modifiées par les OCPs sur le long terme, Zea mays apparait comme une plante pouvant 
réaliser une remédiation efficace des sols contaminés. 
 
 
Figure 44. Schéma ila  de l’i pa t du li da e γHCH  et de la hlo d o e CLD  su  l’allo atio  des essou es et la 
fonctionnalité de la rhizosphère de Zea mays. C : Carbone, N : Azote, SRL : Surface Leaves area, TDN : Total dissolve 
nitrogen, CLPP : community level physiological profile. 
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Chapitre 4: Capa ités d’a sorption du lindane par Zea mays 
 
1. Introduction 
 
Les précédentes expériences sur sol ont démontré le peu d’impact des OCPs sur la croissance 
des plantules de Zea mays avec une fonctionnalité de la rhizosphère comparable à celle des 
plants témoins. Il serait intéressant de déterminer la capacité de cette plante à capter les OCPs 
présents dans les sols. L’acquisition des OCPs par les plantes a été démontrée chez diverses 
espèces végétales (Miglioranza et al., 2003 et 2004; Pereira et al. 2006 ; Abhilash et al. 2008 
et 2009; San Miguel et al., 2013). Il semblerait que les plantes accumulent le γHCH présent 
dans le sol par des processus passifs décrits pour des contaminants organiques non-chargés 
lipophiles (1 ≤ LogKow ≤ 3.5) correspondant en une succession de phénomènes de 
partition/diffusion au sein des espaces lipophiles des tissus végétaux (Briggs et al., 1982 ; 
Paterson et al., 1990 ; Burken & Schnoor, 1998 ; Dietz et Schnoor, 2001 ; Trapp, 2004). La 
translocation de ces contaminants organiques des racines jusqu’aux parties aériennes 
s’effectue sans sélection grâce au flux xylèmien (sève brute) et dont l’intensité dépend du taux 
transpiratoire. Ensuite, l’accumulation de ces molécules dans les feuilles serait déterminée par 
leur partition dans les tissus en contact avec la sève xylémienne. San Miguel et al. (2013) ont 
mis en évidence une légère phytovolatilisation du HCH à partir des surfaces foliaires de P. 
australis (0.03% en 28 jours). L’ensemble de ces études se sont focalisées dans la 
compréhension des mécanismes d’absorption des contaminants organiques dans les tissus 
végétaux. Pour mieux comprendre les phénomènes mis en jeux au sein de la rhizosphère, nous 
allons suivre le parcours du γHCH de la rhizosphère à la plante et au sein de la plante grâce à 
du γHCH marqué avec du 14C (14C-γHCH). Nous comparerons la distribution du 14C-γHCH 
au sein de plantes stériles sans rhizosphère, de plantes avec rhizosphère et de plantes avec une 
rhizosphère acclimatée à un stress de type γHCH. Cela nous permettra  d’évaluer (i) l’effet de 
la rhizosphère sur la distribution du γHCH, (ii) l’accumulation du γHCH dans les racines, et 
(iii) la translocation éventuelle dans les feuilles. 
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2. Matériels et méthodes 
 
2.1. Conditionnement des sols 
 
Les pots de culture (70g tourbe) sont placés en salle conditionnée (25±2°C, photopériode 
16h/8h (jour/nuit), 60% d’humidité relative) pendant 45 jours (Figure 45). Les différentes 
expositions sont réalisées par un arrosage de 40 mL tous les 3 jours avec les solutions 
suivantes : 
 Pour le lot témoin chaque pot est arrosé avec de l’eau du robinet (0,05% d’éthanol)  
 Pour le lot γHCH, les pots sont arrosés avec une solution de lindane (0.05 mg.L-1) 
contenant 0,05 % d’éthanol. A la fin du conditionnement, la teneur en γHCH dans 
chaque pot est égale à 0.52 mg.kg-1 de sol. 
Au bout de 45 jours, les lots témoin et γHCH sont séparés en deux groupes correspondant aux 
sols nus (sans plantes) et aux sols contenant des plantules de maïs (Zea mays L., Golden 
Bantam; Graines Baumaux, France) âgées de 4 jours (Figure 45). La culture des plantules 
dans ces conditions à lieu pendant 15 jours. Les sols avec plantes et les sols sans plante sont 
régulièrement arrosés avec les solutions décrites précédemment pour chaque lot (40 mL tous les 3 
jours). Au bout de ces 15 jours, la teneur en γHCH dans chaque pot est égale à 0.69 mg.kg-1 de 
sol. En parallèle, des plantules de maïs âgées de 4 jours sont cultivées en hydroponie (milieu 
de Hoagland), en conditions stériles et dans les mêmes conditions contrôlées de 
développement décrites précédemment.   
 
2.2. Ajout du lindane marqué (14C-γHCH) et extraction du 14C   
 
Au terme des 15 jours de culture en pot, les plantules de chaque condition d’exposition sont 
prélevées en conservant la rhizosphère et introduites dans des pots stériles de culture en 
hydroponie contenant du 14C-γHCH (0.05 mg.L-1 ; 894 MBq mmol-1 ; 60 mL) (Figure 45). 
D’autre part, 2g de sol sont prélevés sur chaque lot et déposés dans des pots stériles de culture 
en hydroponie contenant du 14C-γHCH (0.05 mg.L-1 ; 894 MBq mmol-1). Pour la culture 
stérile des plantules de maïs, le 14C-γ HCH est directement introduit dans la solution nutritive 
et homogénéisé pour obtenir une concentration de 0.05mg.L-1. Au cours de l’expérience, le 
volume d’eau absorbée par les plantes et perdu par transpiration a été ajusté à 60 mL chaque 
semaine. 
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Figure 45. S h a e p i e tal de l’e p ie e d’uptake du li da e hez Zea mays. 
 
La radioactivité du 
14
C-γHCH est mesurée dans le milieu de culture, la tourbe, les racines et 
les feuilles au bout de 7, 14, 21, 28 jours. A chaque temps de prélèvement, les échantillons de 
plante sont lavés et transférés dans l’azote liquide pour réaliser l’extraction du 14C comme 
décrit par San Miguel et al. (2013). Les échantillons sont rapidement réduits en poudre en 
présence d’éthanol puis extraits successivement trois fois avec de l’éthanol. Les solutions 
obtenues sont centrifugées à 10 000g pendant 10 minutes. Les résidus de poudre ne 
contiennent ainsi plus de radioactivité. La radioactivité du 
14
C est mesurée dans les extraits 
éthanoliques par un comptage à scintillation (1414 Winspectral, Wallac). Durant l’extraction, 
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10 ± 2% de perte de 14C a été mesuré comme décrit par San Miguel et al. (2013). Chaque 
mesure est répétée 3 fois.  
 
3. Résultats  
 
3.1. Comportement du lindane par rapport à la matière organique de 
la rhizosphère en absence de plante 
 
Pour comprendre la distribution du 14C-γHCH au niveau de la rhizosphère, nous avons 
comparé des lots contenant uniquement de la solution nutritive, des lots contenant de la tourbe 
témoin et des lots contenant de la tourbe acclimatée au HCH (Figure 45). Nous observons 
une perte de 14C-γHCH qui augmente au cours du temps de façon significative (Kruskall 
Wallis, p=0.0495) dans l’ensemble des lots (Figure 46A). Dans les lots contenant de la 
solution nutritive, un maximum de 40.1 ± 2.1 % de volatilisation est obtenu à 28 jours. En 
présence de tourbe, la perte de 14C-γHCH est significativement plus importante que les lots 
contenant uniquement de la solution nutritive quel que soit le temps. Le conditionnement de la 
tourbe avec de l’eau ou du γHCH n’a pas d’impact significatif sur la perte de 14C-γHCH. A 28 
jours,  la volatilisation atteint 54.1 ± 1.1 % pour les lots avec la tourbe témoin et 55.5 ± 2.6 % 
pour les lots avec la tourbe acclimatée au HCH. Sur la quantité de 14C-volatilisée à 28 jours, 
nous avons montré grâce à des pièges à potasse que 0.7 ± 0.03 % de la volatilisation 
correspondait à du 14CO2, le reste correspondant à des composés organiques semi à volatiles 
(HCH et métabolites). Par contre, le 14C-γHCH est en partie adsorbé sur la tourbe, 
respectivement 34.4% sur la rhizosphère témoin et 31.1% sur la rhizosphère acclimatée au 
HCH. Ainsi à 28 jours, le 14C-γHCH présent dans le milieu nutritif est significativement plus 
élevé (13.4 ± 0.1% ; 0.031 ± 0.002 nmol.mL-1) dans les pots contenant de la tourbe témoin 
(Peat/water) que ceux contenant de la tourbe acclimatée avec du γHCH (Peat/γHCH) (11.5 
± 0.7% ; 0.020 ± 0.001 nmol.mL-1).     
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Figure 46. Distribution du 
14
C-HCH dans les lots sans plante. (A) Analyse statistique de la distribution temporelle du 14C-
γHCH pou  ha ue o ditio  Solutio , Peat/ o t ol, Peat/γHCH . Test Kruskall Wallis pour les lignes « Time » puis Test 
Mann-Whitney pour comparer deux à deux les temps (*, P < 0.05; ns: non significatif). (B) Pourcentage de 
14
C-HCH dans 
les différents compartiments (solution nutritive, tourbe, volatilisation de 
14
C) des pots contenant de la solution nutritive, 
des pots contenant de la tourbe témoin (Peat/control) et des pots contenant de la tourbe acclimatée pendant 59  jours 
ave  du γHCH Peat/γHCH . Des tests statisti ues Ma  Whit e  o t t  alis s e t e les diff e ts o pa ti e ts 
(solution nutritive, tourbe, volatilisation de 
14C  pou  ha ue o ditio  Solutio , Peat/ o t ol, Peat/γHCH . Les lett es 
a,b,c indiquent les différences significatives (p<0.05).  
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3.2.Distribution du lindane dans un système plante-rhizosphère 
 
Nous avons ensuite évalué le pourcentage de 14C-γHCH dans les différents compartiments 
pour les lots contenant des plantules (Sterile plant, Plant/control rhizosphere, Plant/HCH 
rhizosphere). Les pertes par volatilisation de 14C-γHCH sont moins fortes (facteur 1.7) pour 
les lots avec des plantes ayant une rhizosphère comparés aux lots possédant des plantes 
stériles (Mann Whitney, p=0.0495). 
 
En condition stérile (sterile plant), nous observons un effet temps significatif de la distribution 
du 14C-HCH entre la solution et les plantes (Kruskall Wallis, p = 0.0273). A 7 jours, la 
majorité du 14C-γHCH est retrouvé dans le milieu de culture (63.0 ± 1.6% ; 0.070 ± 0.001 
nmol.mL-1) (Figure 47A et Tableau VII). Une partie est retrouvée dans les racines (33.1 ± 0.8 
%) et très peu dans les feuilles (3.9 ± 1.2%). Entre le 7ème jour et le 14ème jour, nous observons 
une augmentation significative de la quantité de 14C-γHCH dans les racines (45.6 ± 5.8 %). 
Cette quantité ne changera pas de façon significative jusqu’à la fin de l’expérience. Entre le 
21ème jour et le 28ème, nous observons une augmentation significative de la quantité de 14C-
γHCH dans les feuilles (50.0 ± 1.1 % soit une concentration de 0.13 ± 0.02 nmol.g-1) et en 
parallèle une diminution significative la quantité de 14C-γHCH dans la solution nutritive (12.6 
± 2.4 % soit 0.016 ± 0.003 nmol.mL-1) (Tableau VII, Tableau VIII). 
 
Dans les pots contenant les plantes ayant une rhizosphère témoin (Plant/control rhizosphere), 
la distribution du 14C-γHCH au cours du temps est significative pour les compartiments 
solution nutritive, racines et feuilles (Kruskall Wallis, p=0.0337, p= 0.0476, p = 0.0145). A 7 
jours, la majorité du 14C-γHCH est retrouvé dans la tourbe (51.3 ± 5.8%) et la solution 
nutritive (40.3 ± 6.8%) (Figure 47B). Uniquement une petite partie est retrouvée dans les 
racines (8.4 ± 2.2%) et aucune dans les feuilles. La quantité de 14C-γHCH présente dans la 
tourbe reste similaire au cours du temps de l’ordre de 1.17 ± 0.22 nmol.g-1. Entre le 7ème jour 
et le 21ème jour, nous observons une diminution significative de la quantité de 14C-γHCH (56.7 
± 3.9% et 38.3 ±  7.4%, respectivement) dans la solution nutritive alors que les concentrations 
sont respectivement de 0.059 ± 0.006 et 0.119 ± 0.022 nmol.mL-1. La quantité de 14C-γHCH 
présente dans les racines augmente significativement uniquement entre le 14ème et le 21ème 
jour (p=0.0495) mais présentent cependant une concentration similaire de l’ordre de 0.6 
nmol.g-1 (Tableau VIII). Enfin, la quantité de 14C-γHCH dans les feuilles augmente 
significativement entre le 14ème et le 28ème jour (p=0.0495) mais reste néanmoins assez faible 
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au 28ème jour (9.1 ± 1.6%) présentant aussi une concentration similaire entre le 14ème et le 
28ème jour de l’ordre de 0.15 nmol.g-1 (Tableau VII).     
Dans les lots contenant les plantes dont la rhizosphère est acclimatée avec du γHCH 
(Plant/γHCH rhizosphere), la distribution du 14C-γHCH est significative au cours du temps 
d’exposition (Kruskall Wallis, p=0.0188, p=0.0188, p=0.0232, p=0.0249 respectivement pour 
7, 14, 21 et 28 jours). Dès 7 jours d’exposition, les racines contiennent 10.9 ± 3.7%  % (soit 
1.46 ± 0.69 nmol.g-1) de 14C-γHCH et les feuilles 2.3 ± 0.8% (soit 0.11 ± 0.03 nmol.g-1) de 
14C-γHCH (Figure 47C et Tableau II). Au bout de 28 jours,  la distribution du 14C-γHCH dans 
les racines et les feuilles est statistiquement plus importante avec respectivement : 22.3 ± 
0.9% (0.50 ± 0.07 nmol.g-1) et 11.5 ± 1.3% (0.16 ± 0.03 nmol.g-1). 
 
Tableau VII. Concentrations en équivalent 
14
C-γHCH da s la solutio  et la tou e des lots o te a t des pla tules. Le test 
statistique Mann Whitney est utilisé pour comparer deux à deux les concentrations entre les différents lots (Sterile plant, 
Plant/control rhizosphere, Plant/HCH hizosphe e  pou  ha ue te ps d’e positio . Les lett es a,  i di ue t les 
différences significatives (P < 0.05). 
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Figure 47. Pourcentage de 
14
C-HCH dans les différents compartiments (solution nutritive, tourbe, racines, feuilles) des 
pots avec plantes Sterile plant (A), Plant/control rhizosphere (B) et Plant/γHCH rhizosphere (C). Des tests statistiques 
Mann Whitney ont été réalisés entre les différents compartiments (solution nutritive, tourbe, racines et feuilles) pour 
ha ue o ditio  Pla t ste ile, Pla t/ o t ol hizosphe e, Pla t/γHCH hizosphe e . Les lettres a,b,c indiquent les 
différences significatives (p<0.05) 
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A partir de 21 jours, les concentrations en 
14
C-γHCH dans la solution nutritive des lots de 
plantes stériles sont statistiquement plus faibles (facteur moyen de 2.5) comparés aux lots 
contenant des plantes avec une rhizosphère (Tableau VII). Par contre, aucune différence 
statistique n’a été relevé entre les concentrations en 14C-γHCH dans la rhizosphère quel que 
soit le temps considéré (Tableau VII). La comparaison de la distribution du 
14
C-γHCH dans 
les plantes entre les conditions d’exposition (Sterile plant, Plant/control rhizosphere, 
Plant/HCH rhizosphere) montre des différences listées dans le Tableau VIII. Dès 7 jours 
d’exposition, les concentrations en 14C-γHCH dans les feuilles sont statistiquement différentes 
entre les trois conditions. L’ordre croissant de concentration est plant/HCH rhizosphere > 
plant/control rhizosphere > sterile plant. Malgré la différence statistique la concentration 
foliaire en 
14
C-γHCH est équivalente entre les plantes stériles et les plantes ayant une 
rhizosphère acclimatée au HCH. A 14 jours, il y a peu de différence observable. A 21 jours, 
les concentrations foliaires des plantes avec rhizosphère sont statistiquement plus faibles 
(facteur 2) que celles mesurées chez les plantes stériles. Enfin à 28 jours, les concentrations 
racinaires des plantes avec rhizosphère sont plus élevées (maximum facteur 1.5) que celles 
mesurées dans les plantes stériles. Par ailleurs, les concentrations foliaires malgré des 
différences significatives présentent des concentrations relativement similaires (de l’ordre de 
0.13 nmol.g
-1
). 
Tableau VIII. Concentrations en équivalent 
14
C-γHCH dans les racines et les feuilles des lots contenant des plantules. Le 
test statistique Mann Whitney est utilisé pour comparer deux à deux les concentrations entre les différents lots (Sterile 
plant, Plant/control rhizosphere, Plant/HCH rhizosphere) pou  ha ue te ps d’e positio . Les lett es a, ,  i di ue t les 
différences significatives (P < 0.05).  
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4. Discussion 
 
Dans les pots sans plantes contenant uniquement de la solution nutritive et de la tourbe, il y a 
plus de 14C-volatilisation (facteur 1.5) que dans les pots contenant uniquement de la solution 
nutritive. L’observation de la perte en 14CO2 dans les lots avec tourbe laisse présager une 
étape de métabolisation, voire de minéralisation, du 14C-γHCH. Nous pouvons supposer que 
cette métabolisation est due à la présence de microorganismes pouvant dégrader le HCH, 
libérant des métabolites de volatilité équivalente ou supérieure ainsi que du CO2. 
Effectivement de nombreuses études ont démontré l’existence d’une biodégradation en 
présence de certaines bactéries en milieu aérobie produisant des métabolites phénol-chlorés et 
pouvant aller jusqu’à la minéralisation complète du HCH (Rodriguez-Garrido et al., 2004 ; 
Phillips et al., 2005 ; Quintero et al., 2005). Par ailleurs, nous observons un effet d’adsorption 
du 14C-γHCH  sur la matière organique de la rhizosphère ce qui est cohérent avec des études 
antérieures (Joo et al., 2008 ; Kidd et al., 2008). Chez les lots contenant de la rhizosphère 
acclimatée au γHCH, il semble que l’adsorption du 14C-γHCH soit légèrement plus importante 
que dans la rhizosphère témoin. Ceci induit une diminution (facteur 1.6) statistique de la 
concentration dans la solution en présence de rhizosphère acclimatée au HCH comparé au lot 
avec rhizosphère témoin. L’augmentation de l’adsorption pourrait être due à la sélection de 
bactéries tolérantes au HCH dans la tourbe lors de l’étape d’acclimatation ; ces dernières 
pouvant fixer et/ou utiliser le γHCH comme source de carbone (Rodriguez-Garrido et al., 
2004 ; Phillips et al., 2005 ; Quintero et al., 2005 ; San Miguel et al., 2013).  
 
Dans les pots contenant des plantules de Zea mays, nous avons mis en évidence une 
diminution (facteur 1.7) de la 14C-volatilisation lorsque les plantes possèdent une rhizosphère 
par rapport aux plantes stériles dépourvues de rhizosphère. Ce phénomène peut être relié à 
l’adsorption du 14C-γHCH  sur la matière organique de la rhizosphère et à la prise en charge 
du 14C-γHCH par les microorganismes. Cependant, contrairement aux pots sans plantes où 
l’hypothèse avancée est une volatilisation du 14C-γHCH et de ses métabolites à partir du 
support tourbe, la présence d’une rhizosphère associée à une plante semble démontrer que les 
métabolites produits au sein de la rhizosphère sont pris en charge par la plante directement 
plutôt que volatilisés à partir de ce support. La concentration en 14C-γHCH dans la solution 
est statistiquement plus faible (facteur 2.5 à 28 jours) dans les pots avec des plantes stériles 
par rapport à celle des pots avec des plantes possédant une rhizosphère. Ceci s’explique par 
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deux hypothèses : (i) Les plantes stériles absorbent de façon optimale le 14C-γHCH puisque 
celui-ci est totalement biodisponible et (ii) le taux de 14C-volatilisation est plus important.  
Chez les plantes stériles, le 14C-γHCH est absorbé par les racines en contact avec la solution. 
La quantité maximum est atteinte au bout de 14 jours alors que les concentrations sont 
maximales à 7 jours (1.11 nmol.g-1) puis diminuent au cours de l’expérience pour atteindre 
0.30 nmol.g-1. Ceci s’explique par la croissance de la biomasse racinaire permettant d’avoir 
une 14C-quantité constante mais une 14C-concentration interne qui diminue. Le phénomène 
d’absorption racinaire classiquement décrit correspond à une partition/diffusion du HCH 
entre la solution et les parties lipophiles des tissus végétaux (San Miguel et al., 2013). Le 14C-
γHCH est ensuite transféré des racines aux feuilles par un transfert xylèmien. Ce type de 
distribution a déjà été décrit chez certaines plantes comme P. australis (San Miguel et al., 
2013). En fonction des espèces végétales, le HCH et/ou ses métabolites peuvent être 
volatilisés à partir des surfaces foliaires (Pereira et al., 2005 ; San Miguel et al., 2013). Dans 
le cas des plantes avec rhizosphère (Plant/control rhizosphère, Plant/γHCH rhizosphère), la 
distribution du 14C-γHCH dans les plantes est similaire entre les racines et les feuilles mais 
montrent une diminution drastique des 14C-quantités absorbées par rapport aux plantes 
stériles. Ceci est une conséquence directe de la rétention (adsorption) du 14C-γHCH par la 
matière organique de la rhizosphère (Kidd et al., 2008).   
La comparaison des plantes avec rhizosphère témoin et celles avec rhizosphère acclimatée au 
HCH montre des différences statistiques dans la distribution quantitative du 14C-γHCH. 
Effectivement à 7 jours, les plantes avec rhizosphère acclimatée au HCH ont une meilleure 
efficacité d’absorption du 14C-γHCH et de transfert vers les feuilles. Dans ce cas, les 
concentrations dans les racines et les feuilles sont comparables à celles mesurées dans les 
organes des plantes stériles. Dans le cas des plantes avec une rhizosphère témoin, la détection 
de 14C-γHCH dans les feuilles est nulle. Une telle différence peut s’expliquer par l’effet de la 
rhizosphère acclimatée au HCH où les microorganismes sont efficaces dans la 
métabolisation du 14C-γHCH libérant des 14C-métabolites plus facilement assimilables par la 
plante comme cela a été démontré par Kidd et al. (2008). Certaines souches bactériennes de la 
rhizosphère sont connues pour augmenter la minéralisation du HCH grâce à la présence de 
déhydrochlorinase LinA et de déhalogenase LinB (Schwitzguébel et al., 2006 ; Geueke et al., 
2013). Ainsi, l’acclimatation de la tourbe avec du HCH démontre que l’interaction entre les 
bactéries et les plantes peut augmenter significativement la biodisponibilité des contaminants 
organiques ou modifier l’entrée du HCH dans les plantes (Davis et al., 2002 ; Welsh et al., 
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2009 ; Geueke et al., 2013). Sur le long terme de l’expérience (jusqu’à 28 jours), la 
concentration en 14C-γHCH dans les racines reste supérieure (facteur 1.7) chez les plantes 
avec une rhizosphère par rapport aux racines de plantes stériles. Par contre au niveau foliaire, 
la concentration est équivalente dans toutes les conditions étudiées.  
 
5. Conclusion 
 
Ces expériences montrent que la rhizosphère peut jouer un rôle majeur dans la remédiation 
des OCPs, comme cela est mis en évidence avec le HCH. Dans un premier temps, la matière 
organique et la microflore permettent de fixer le HCH par des phénomènes d’adsorption (sol) 
et d’absorption (microflore). Cette étape permet de minimiser les pertes par volatilisation. La 
métabolisation du HCH au sein de la rhizosphère semble libérer des métabolites 
biodisponibles pour la plante qui absorbe de façon optimale ces molécules (HCH et 
métabolites). Leur transfert vers les parties aériennes semble optimal lorsque le sol est 
précédemment acclimaté au HCH. Ainsi, dans ce cas, la microflore sélectionnée par la 
pression chimique est plus efficace dans la métabolisation du HCH. 
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Discussion générale 
 
Ce travail de thèse, se place dans un contexte de contamination des sols par les OCPs, 
notamment le lindane (HCH) et la chlordécone (CLD). La trop grande superficie de 
contamination ne permet pas d’appliquer des solutions de décontamination classiques. C’est 
pourquoi, la phytoremédiation est une technologie qui parait appropriée pour cette 
problématique. Toutefois, de  nombreuses études ont démontré un effet létal des OCPs sur la 
germination et le développement de nombreuses espèces végétales comme les Brassicaceae, 
Leguminoceae, Malvaceae, Solanaceae et Poaceae (Kumar et al., 1995; Arkhipchuk et al., 
2000; Bidlan et al., 2004; Bueno et al., 2004; Kidd et al. 2008; Abhilash & Singh, 2010; Li et 
al., 2011; Chouychai & Lee, 2012). Cependant, quelques études ont néanmoins montré la 
capacité du maïs (Zea mays) à tolérer des expositions élevées aux OCPs (Chouychai & Lee, 
2012; Somtrakoon & Pratumma, 2012). Il s’agit donc d’une plante modèle pour des études de 
phytoremédiation sur les sols pollués par les OCPs. En outre, cette plante semble posséder de 
nombreuses qualités pour être une plante candidate pour des études de phytorémédiation 
comme sa biomasse importante (Alberto et al., 2014) et son réseau racinaire dense permettant 
de prélever d’importantes quantités d’eau au niveau du sol (Hinsinger et al., 2009 ; Postma et 
al., 2014). Afin d’envisager une utilisation du maïs pour des applications en 
phytoremédiation, nous devons évaluer la tolérance de cette espèce végétale aux OCPs. Il est 
démontré qu’un mauvais développement racinaire induit un développement médiocre des 
parties aériennes de la plante impliquant de ce fait, une efficacité de phytoremédiation  
moyenne à nulle. Ainsi, l’originalité de cette étude était de se focaliser sur la fonctionnalité de 
la rhizosphère en présence des OCPs. Effectivement ce compartiment complexe –à la fois 
abiotique (sol, solution du sol, minéraux…), végétal (racines, exsudats), microbien (bactéries, 
champignons) et parfois animal (comme les vers de terre)- est un espace prépondérant dans la 
remédiation des sols.    
 
1. Définir le niveau de phytotoxicié du lindane (γHCH) et de la chlordécone 
(CLD) sur la plante au niveau des racines. 
 
La première partie de ce travail consistait à comprendre les mécanismes 
moléculaires/biochimiques/métaboliques impliqués dans la phytotoxicité au niveau racinaire 
et selon un gradient d’exposition au HCH et la CLD en hydroponie (Figure 48).  
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Les doses extrêmes en OCPs n’ayant que peu de réalité environnementale (excepté dans les 
cas particuliers des friches industrielles) permettent de caractériser les mécanismes cellulaires 
qui sont impliqués dans la cytotoxicité. Nos résultats démontrent les effets des OCPs sur la 
croissance et le cycle cellulaire des racines. Les OCPs provoquent une augmentation de la 
ploïdie cellulaire ainsi qu’un dérèglement de la transcription des gènes (E2F, RBR1, 
CYCD3;1, CYCB2, WEE1, APC/C) régulateurs du cycle cellulaire. Ces deux aspects sont 
caractéristiques d’une induction de l’endoréplication. L’endoréplication est un phénomène 
courant chez les plantes, corrélé avec l’augmentation de la taille des cellules (Bourdon et al., 
2011) mais aucune étude à notre connaissance n’a démontré le lien entre les OCPs et 
l’endoréplication. Une telle perturbation explique l’inhibition de croissance des racines 
observées en présence des OCPs à de telles concentrations. Par ailleurs, nous avons également 
démontré la capacité des OCPs à induire une augmentation des molécules de signalisation 
cellulaire comme le calcium libre dans le cytosol et certains ROS (H2O2). Ces résultats sont 
en cohérence avec des études précédentes démontrant que les OCPs  induisent un stress 
oxydant chez les plantes (Menone et al., 2008 ; Faure et al.,  2012 ; Zhang et al., 2013). 
L’augmentation de ces molécules de signalisation a pour conséquence d’induire des voies 
d’apoptose et/ou de mortalité cellulaire (Gadjev et al., 2008 ; Dudits et al., 2011 ; De Pinto et 
al., 2012).  
Aux doses classiquement retrouvées dans l’environnement, les effets des OCPs sur les voies 
de mort cellulaire sont plus faiblement marqués et montrent une induction modérée de l’H2O2, 
des caspase-3-like, des marqueurs d’apoptose et de la dégradation des membranes. Il 
semblerait que ces concentrations puissent induire une faible phytotoxicité sur du court terme. 
Ces marqueurs de cytotoxicité peuvent interagir avec le métabolisme racinaire. Pour ce faire, 
nous avons étudié le métabolome racinaire afin de caractériser les phénotypes métaboliques 
en relation au stress d’exposition aux OCPs. Nos résultats montrent que les OCPs augmentent 
le catabolisme des sucres en réponse à un besoin énergétique nécessaire à la réponse au stress 
d’exposition (Trenkamp et al., 2009). Les OCPs modifient la production des acides 
organiques, des acides aminés et des acides gras. Or les exsudats racinaires sont composés de 
sucres (72-73%), de composés phénoliques (17-18%), d’acides organiques (7%) et d’acides 
aminés (3%) (Schönwitz and Ziegler, 1982; Azaizeh et al., 1995; Schilling et al., 1998; 
Carvalhais et al., 2011; Oburger et al., 2013). Ainsi les modifications induites par les OCPs 
sur le métabolome vont changer la composition des exsudats racinaires. De telles 
modifications dans la nature des excrétions racinaires peuvent agir sur les communautés 
microbiennes associées aux plantes (Benizri et al., 2002 ; Benizri & Amiaud, 2006). 
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2. Analyser les changements de dynamique du carbone et de l’azote et les 
modifications cataboliques des microorganismes au niveau 
rhizosphérique en présence d’OCPs 
 
Dans le sol, la zone densément peuplée dans laquelle les racines des plantes interagissent avec 
les systèmes racinaires des plantes voisines pour l'espace, l'eau et les minéraux ainsi qu’avec 
les microorganismes est la rhizosphère (Bais et al., 2004). Or, c’est au niveau de celle-ci que 
l’action conjointe des plantes et des microorganismes peut jouer un rôle essentiel dans 
l’efficacité de remédiation des contaminants (Hinsinger, 2001). De plus, des études récentes 
ont démontré l’augmentation significative de la disparition et/ou de la minéralisation des 
polluants organiques persistants au niveau de l’interface racines-sol (Kuiper et al. 2004; Krutz 
et al. 2005; Kidd et al. 2008; Gerhardt et al. 2009).  
Nos résultats sur l’étude de l’allocation des ressources et de la fonctionnalité d’un sol, nous 
suggèrent que les OCPs provoquent certains effets sur le cycle du carbone, de l’azote et des 
communautés microbiennes (Figure 48). Nous avons mis en évidence un effet inhibiteur 
possible des OCPs sur l’étape d’ammonification entrainant une diminution de la PNM. Les 
communautés microbiennes sont impactées avec des profils physiologiques statistiquement 
différents en présence des OCPs. Cependant en présence de plante, l’effet des OCPs semblent 
être amoindrit. En effet, les racines jouent un rôle majeur dans la fonctionnalité de la 
rhizosphère via les rhizodépôts qui sont de deux sortes : les débris racinaires et les exsudats 
(Gobat et al., 2010). Nous avons mis en évidence une mortalité cellulaire possible et induite 
par les OCPs dans les racines de maïs (Blondel et al., 2014). Ainsi, les lysats libérés dans la 
rhizosphère peuvent être utilisés par les microorganismes comme source de carbone. D’autre 
part, les changements de composition des exsudats induits par les OCPs décrits précédemment 
peuvent entrainer une modification de la structure des communautés microbiennes. 
Effectivement, des études ont montré que les OCPs induisent un réarrangement des 
communautés microbiennes de la rhizosphère puisque certains genres semblent 
particulièrement sensibles (Hevizibacter, Acidovorax) et d’autres apparaissent tolérants 
(Bacillus, Aeromonas, Pseudomonas, Sphingomonas) (San Miguel et al., 2014). Ainsi la 
modification de la microflore rhizosphèrique pourrait être due à un effet direct des OCPs sur 
la viabilité de certaines souches bactériennes mais aussi être liée à une modification dans la 
composition des exsudats racinaires. Au niveau rhizosphérique, nous avons mis en évidence 
une absence de perturbation du turnover des nutriments (N, C) et du catabolisme des 
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microorganismes. Cette adaptation peut être liée à une modification de la nature ou de la 
quantité des exsudats racinaires permettant de favoriser le développement des souches 
opportunistes (Corgie et al., 2004 ; Wenzel, 2009). Par ailleurs, les plantes semblent agir à 
distance puisque dans les sols plus éloignés de la rhizosphère, les effets des OCPs sur le cycle 
de l’azote est amoindrit. Les profiles physiologiques des communautés microbiennes sont  
similaires à ceux de la rhizosphère et des sols témoins. Ainsi, les plantes ont un effet 
bénéfique en maintenant au niveau rhizosphèrique -mais aussi au niveau des sols à distance- 
un système fonctionnel en termes de recyclage de l’azote et du carbone ainsi qu’en produisant 
des exsudats racinaires favorables au développement des communautés bactériennes. La 
fonctionnalité de la rhizosphère sous une pression chimique en OCPs assez élevée (HCH : 48 
mg kg-1 ; CLD : 6.86 mg kg-1) est proche de celle évaluée chez les témoins. Ainsi, les plants 
de Z. mays exposés à ces OCPs montrent un développement optimal similaire à celui des 
plants témoins.  
 
3. Efficacité de l’uptake des OCPs par les plants de Zea mays. 
 
Le rôle potentiel de la rhizosphère dans l’absorption des OCPs est difficile à cerner puisque  
ce compartiment montre une grande complexité dans les interactions entre organismes et une 
adaptation très rapide en fonction des changements environnementaux. De précédentes études 
ont mis en évidence une métabolisation active des OCPs au niveau rhizosphérique 
(Schwitzguébel et al. 2006 ; Kidd et al., 2008 ; Geueke et al., 2013). Certaines souches 
bactériennes (Sphingomonas sp., Pseudomonas sp., Devosia sp., Sphingobium sp.) isolées à 
partir de la rhizosphère de Withania somniferea, Solanum torvum, Erianthus munja et 
Lantana camera sont capables de biodégrader le HCH ou d’autres OCPs  (Kidd et al., 2008 ; 
Lal et al., 2008 ; Abhilash & Singh 2010 ; Akshi & Kumar, 2012 ; San Miguel et al., 2014). 
Les plantes pourraient être un acteur principal de cette biodégradation puisqu’il a été montré 
que les exsudats racinaires de Z. mays améliorent l’absorption du HCH par certaines souches 
bactériennes (Davis et al., 2002 ; Welsh et al., 2009 ; Alvarez et al., 2012 ; Geueke et al., 
2013). 
 
Nous avons mis en évidence que les plantes et leur rhizosphère peuvent jouer un rôle majeur 
dans la remédiation des OCPs (Figure 48). La rhizosphère permet d’adsorber les OCPs sur la 
matière organique et de les fixer au niveau de la rhizo-microflore. Effectivement, nous avons 
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démontré que le 14C-HCH est activement métabolisé voire minéralisé (libéralisation de 
14CO2) par la microflore. En effet, certaines bactéries peuvent dégrader le HCH en des 
métabolites phénol-chlorés voire le minéraliser complètement (Rodriguez-Garrido et al., 
2004 ; Phillips et al., 2005 ; Quintero et al., 2005).Ainsi, les activités microbiennes peuvent 
libérer à proximité des tissus racinaires des métabolites des OCPs qui sont pris en charge par 
la plante directement plutôt que volatilisés à partir de ce support. Ce résultat montre 
l’importance d’associer plante et rhizosphère fonctionnelle dans les études de 
phytoremédiation afin d’éviter la volatilisation des OCPs et/ou de leurs métabolites qui 
peuvent ensuite contaminer l’atmosphère. 
Les plantules de Z. mays absorberaient le 14C-HCH et ses métabolites et semblent les 
bioconcentrer majoritairement au niveau racinaire. Un transfert vers les parties aériennes est 
possible mais nécessite une estimation sur des temps plus long d’exposition. Nos conditions 
expérimentales ont permis de démontrer que lorsque le sol est acclimaté à une pression 
chimique en OCPs, les mécanismes mis en jeu lors d’une phytoextraction sont optimaux. Cela 
est très certainement lié à une sélection de souches microbiennes tolérantes et/ou 
biodégradantes des OCPs. 
Au final, les plants de Z. mays sont un modèle végétal judicieux pour des applications de 
phytoremédiation puisque la rhizosphère montre peu de perturbations dans son 
fonctionnement (turnover des nutriments, profiles physiologiques microbiens), que les plants 
sont capables d’extraire et de bioconcentrer les OCPs et que le développement de ces  plantes 
est optimal. 
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Figure 48. Schéma bilan des résultats obtenus 
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Perspectives 
 
Ce travail de thèse a permis d’aborder le rôle de la rhizosphère lors d’un processus de 
phytoremédiation. Il s’agit d’une étude en laboratoire s’affranchissant donc d’un certains 
nombre de paramètres aléatoires ayant lieu sur un site pollué (variation température, 
hydrométrie, interaction avec d’autres plantes…). Nos conditions expérimentales, nous ont 
permis de comprendre en partie les mécanismes impliqués dans la phytoremédiation des 
OCPs mais certains points pourraient être compléter par des expériences complémentaires. 
 
1. Définir le niveau de phytotoxicié du lindane (γHCH) et de la chlordécone 
(CLD) sur les racines. 
 
Les mécanismes cellulaires impliqués dans l’expression de la  phytotoxicité racinaire lors 
d’exposition aux OCPs ont été étudiés grâce à une exposition en hydroponie sur du court 
terme à 7 jours.  
Nous pourrions approfondir nos connaissances sur ces mécanismes en réalisant des mesures 
temporelles à l’échelle de 24h. Nous obtiendrons une meilleure perception des premiers 
marqueurs de phytotoxicité et de l’organisation des réponses en cascade. En parallèle de cette 
étude sur racine, la culture cellulaire de maïs permettrait d’évaluer les mécanismes de 
régulation ayant lieu à l’échelle des racines de maïs entières. Par ailleurs, des racines de maïs 
pourraient être exposées à des concentrations plus faibles en OCPs sur du long terme pour 
comparer les réponses cellulaires. . 
 
De plus, peu de travaux ont étudié le métabolome des plantes en réponse aux polluants 
organiques (Aranibar et al., 2001; Aliferis et al., 2009; Kluender et al., 2009; Thi et al., 2009; 
Trenkamp et al., 2009; Lubbe et al., 2012). Notre étude a validé l’utilisation de la 1H-RMN 
HRMAS pour mettre en évidence des perturbations fines chez les racines de maïs exposées 
aux OCPs. Afin de valider notre hypothèse de perturbation des exsudats racinaires, nous 
pourrions étudier la modification des exsudats racinaires en présence des OCPs par 
spectroscopie  1H-RMN HRMAS. 
Etudier la synthèse des Glycine-riche protéines (GRPs) ainsi que les dépôts de lignines et de 
subérines  pourrait également être un axe intéressant. Cela nous permettrait de renforcer les 
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liens entre les perturbations de la morphologie cellulaire (hypertrophie)  et les molécules 
protectrices constitutives du cytosquelette et des parois.  
 
2. Analyser les changements de dynamique du carbone et de l’azote et des 
modifications cataboliques des microorganismes au niveau rhizosphérique en 
présence d’OCPs 
 
Nous avons mis en évidence une absence de perturbation du catabolisme des 
microorganismes dans la rhizosphère et les sols en présence de plante. Cependant, nous avons 
observé une diminution de la biomasse microbienne sur le court terme dans la rhizosphère et 
sur le long terme dans les sols non rhizosphérique. Nous sommes peut être en présence d’une 
adaptation des microorganismes face à la pression chimique : (i) il resterait uniquement les 
microorganismes tolérants au lindane et à la chlordécone dont le catabolisme n’est pas 
modifié, ou (ii), nous sommes en présence de microorganismes non sensibles au lindane et à 
la chlordécone grâce à la présence des plantules de Zea mays. Pour répondre à cette question, 
nous pourrions réaliser une analyse DGGE (denaturing gradient gel electrophoresis). Cela 
permettrait de mettre en évidence les différences de communautés bactériennes en présence 
ou absence d’OCPs. L’analyse par pyroséquençage permettrait d’identifier les phylums 
bactériens présents dans les différents compartiments du sol et de la rhizosphère ainsi que 
dans les tissus végétaux (endophytes). 
 
3. Efficacité de l’absorption des OCPs par les plants de maïs. 
 
Nous avons mis en évidence l’action bénéfique de la rhizosphère dans l’absorption du lindane 
par les racines de Zea mays. Pour valider ces résultats, nous pourrions réaliser une expérience 
de laboratoire complémentaire avec du terreau pour chiffrer l’efficacité de phytoextraction en 
conditions proches du terrain. De plus, un dosage du lindane et de ses métabolites permettrait 
de mieux comprendre les mécanismes induits par la relation plante-microorganisme pour 
faciliter l’absorption et la dégradation du lindane. L’activité de biodégradation (dans les 
différents compartiments du sol) pourrait être évaluée par l’analyse de la transcription des 
gènes linA, linB, linC et linD responsables de la dégradation du lindane par les bactéries 
(codant respectivement pour une déhydrochlorinase, une haloalkane-déhalogénase, 
déhydrogénase et une déchlorinase). 
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Nous pourrions aussi évaluer l’uptake de la chlordécone par Zea mays car aucune étude à 
notre connaissance ne le démontre.  
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Fig. S1. Chemical structures of lindane (A) and chlordecone (B) 
 
Fig. S2. Comparative real-time quantitative RT-PCR analysis of the differential transcription 
of genes involved in the cell cytoskeleton. Gene transcription values are indicated as fold 
expression in root apex exposed to different concentrations of lindane [(A): 0.07, 0.7, 3.5 and 
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7 mg/L
 HCH] and chlordecone [(B): 0.008, 0.04, 0.2 and 1 mg/L CLD] to unexposed roots 
(controls). Genes were considered significantly under-transcribed when mean fold expression 
± SE was < 0.5-fold, or over-transcribed when mean fold expression ± SE was > 2-fold. 
Horizontal red and grey lines represent a 2-fold over-expression and 2-fold under-expression 
in roots exposed to OCPs compared to controls, respectively. 
 
Fig. S3. Flow cytometric measurement of mean nuclear ploidy of Zea mays root tip cells of 
control plants, and plants exposed to HCH (7 mg/L) and CLD (1 mg/L).  
Logarithmic histogram of PI-DNA fluorescence (585/40 nm) of nuclei gate population. 
206 
 
Fig. S4. Zea mays roots treated with different concentrations of HCH (A,C) and CLD (B,D).  
(A,B). The pictures show the hydrogen peroxide (H2O2) accumulation using the fluorescent 
probe 2’,7’-dichlorodihydrofluorescein diacetate (H2DCF-DA). Bars = 1 mm 
(C,D). The pictures reveal the presence of nitric oxide (NO) using the fluorescent probe 4,5-
diaminofluorescein diacetate (DAF-2-DA). Bars = 1 mm 
Fluorescence of DCF in roots was also observed under a fluorescence microscope (Olympus 
SZX12; excitation 450–490 nm, emission 520 nm). 
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Fig. S5. Comparative real-time quantitative RT-PCR analysis of the differential transcription 
of genes encoding a cytosolic superoxide dismutase (SOD4) and nitric oxide synthase (NOS). 
Gene transcription values are indicated as fold expression in root apex exposed to 
concentration of lindane [(A): 0.07, 0.7, 3.5 and 7mg/L
 HCH] and chlordecone [(B): 0.008, 
0.04, 0.2 and 1 mg/L CLD] to unexposed roots (controls). Genes were considered 
significantly under-transcribed when mean fold expression ± SE was <0.5-fold, or over-
transcribed when mean fold expression ± SE was > 2-fold. Horizontal red and grey lines 
represent a 2-fold over-expression and 2-fold under-expression in roots exposed to OCPs 
compared to controls, respectively. 
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Fig. S6. Exposure to HCH and CLD increased cytosolic concentrations of calcium ([Ca2+]cyt) 
in Zea mays roots. The images show the accumulation of [Ca
2+
]cyt in cross sections of root tips 
using the fluorescent probe fluo-3-AM. Negative control: without fluo-3-AM, Positive 
control: ionomycin calcium salt 1mM. Bars = 200 µm. Fluorescence of DCF in roots was also 
observed under a fluorescence microscope (Olympus SZX12; excitation 450–490 nm, 
emission 520 nm). 
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Fig. S7. Exposure to HCH and CLD induced apoptosis in cortical cells of Zea mays root tips. 
The images reveal the apoptotic nuclei labeled with fluorescein (green fluorescence, TUNEL 
assays). Negative control: without proteinase K; Positive control: with DNaseI (3U/mL). Bars 
= 200 µm. 
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Fig. S8. Exposure to HCH and CLD induced cellular death in cortical cells of Zea mays root 
tips. The images show the live (green, fluorescent probe fluorescein diacetate) and dead (red, 
fluorescent probe propidium iodide) cells. Bars = 200 µm. 
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Table S1. Primers used for RT-qPCR expression analysis. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Name Primer sequence (5´- 3´) Fragment (bp) qPCR Reaction conditions in roots 
Accesion number 
(GenBank ID)* 
CycA1 
FW GACTACGGTATGGTGATGAC 115 10 min at 95 C EU960265.1  
RV CAGTGTGGTGCTTCAAGG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 58C)   
CycD3;1 
45
 
FW GTAGAAGCCGCAGCCGCAGC 111 10 min at 95 C NM_001158642.1 
RV AAGCAATGCCAAGAACCAAC 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 63C)   
CycB2 FW GCTCACGGACATCAAGAACC 105 10 min at 95 C NM_001155561.1  
RV AACGCTGGCTGCTTTTCG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 59C)   
RBR1 FW AGGAACACAGTAGTAGAGC 136 10 min at 95 C EU961732 
RV CACCAACAGGATTACAGAC 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 56C)   
E2F 
FW GCAGCAGAACCATCCAGAAAGC 94 10 min at 95 C NM_001158169.1  
RV CGCCAGAAGCAAGCCAGTAATC 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 52C)   
PCNA1 
FW CGGTAACGACGACATCATCAC 85 10 min at 95 C NM_001111991.1  
RV CTTATCTTGCTTGGGCGACTC 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 49C)   
WEE1 
FW GAGATGATTCGGAAGAAG 137 10 min at 95 C AF123594.1  
RV ATCGGTATTGAGGTATGG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at  52C)   
Aurora 
FW TCAGAGTCATCTTCGTCATC 123 10 min at 95 C NM_001136725.1  
RV CACCTTGTCAGTTCCTTATAC 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 52C)   
APC/C 
FW TGCCTGCTTGTGTGCTGTC 85 10 min at 95 C NM_001155176.1  
RV ATGAGATGTGGATGCTGCTGAG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30sec at 55C)   
MAP65-1 
FW CTGGTGCTCCTGACAAGAC 140 10 min at 95 C NM_001158046.1  
RV ACGAAGTATCTGAATCTGAAGTTG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30sec at 54C)   
TuB-1 
FW CCTTCTTGCCTCCTTGATTCC 125 10 min at 95 C NM_001111998.1  
RV GTCTTCTCATAACATCCAATACCG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30sec at 49C)   
SOD4 
FW AGCCGTCGCCTTCCTATC 88 10 min at 95 C NM_001112234.1 
RV CTACCCAGCACAGCAACAG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30sec at 59C)   
NOS 
FW CTTGCCCTCCACCGACAC 115 10 min at 95 C NM_001153795.1 
RV TCCTGCCTTGCTGCTCTTC 40 cycles (15 sec at 95 C, 30sec at 60C)   
α-tubulin FW CCGTGGTGATGTGGTTCC 122 10 min at 95 C NM_001174192.1  
RV GAGGCTGGTAGTTGATTCCG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 60C)   
Actin1 FW AACTGGTATTGTGATGGATTC 126 10 min at 95 C NM_001155179 
RV ATTAGGTGGTCGGTGAGG 40 cycles (15 sec at 95 C, 30 sec at 50C)   
45Buendia-Monreal et al. (2011) ; *http://www.ncbi.nlm.nih.gov/ 
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Annexe 2 : Données supplémentaires de la publication II 
 
Table S1: Regions excluded on the 1H-HRMAS spectrum  
 
 
 
Table S2: Buckets used to realized the t-test for each metabolite 
 
 
Regions of spectrum with 
reproducibility problems (ppm) 
Regions of spectrum corresponding to 
residual water signal (ppm) 
δ 5.80-5.67 δ 5.22-4.85 
δ 6.13-6.03  
δ 6.51-6.22  
δ 6.58-6.54  
δ 7.70-7.44  
δ 7.79-7.69  
δ 8.44-8.26  
 
Metabolites Buckets (ppm) 
Sucrose 4.2415 à 4.2115 
α-glucose 5.2405 à 5.2295 
β-glucose 4.6615 à 4.6355 
glycine 3.5505 à 3.5445 
asparagine 2.8465 à 2.7975 
glutamine 2.5045 à 2.4305 
glutamate 2.3855 à 2.3235 
GABA 2.3245 à 2.2885 
Alanine 1.5325 à 1.4725 
Valine 1.0625 à 0.9815 
Leucine 1.0345 à 1.0015 
Leucine/Isoleucine 0.9775 à 0.9515 
Choline 3.2285 à 3.2115 
Fumarate 0.9565 à 0.9495 
Malate 2.7085 à 2.6445 
Citrate 2.5895 à 2.5325 
Succinate 2.4245 à 2.4075 
Acetate 1.9395 à 1.9175 
CH=CH 0.9565 à 0.8845 
=CH-CH2-CH= 2.7935 à 2.7445 
CH2-COOR 2.2825 à 2.2365 
CH2-CH=CH 2.0965 à 2.0305 
CH2-CH2-COOR 1.6445 à 1.5525 
(CH2)n 1.4135 à 1.2605 
CH3 0.9565 à 0.8005 
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Table S3 Metabolites identified in Zea mays root tips. s, singlet; d, doublet; dd, doublet of 
doublets; t, triplet; m, complex multiplet 
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Annexe 3 : Données supplémentaires de la publication III
 
Figure S1: Experimental design 
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Table S2: Groups of carbon substrates present in Biolog Ecoplate. Substrates described in 
root exudates are indicated by * (Campbell et al., 1997). 
 
 
Carbohydrates Amino acids Polymers Carboxylic 
acids 
Phenolic 
compounds 
Amines 
d -glucoside 
L-arginine* 
 
 
Tween 40 
 
pyruvic acid 
methyl ester 
 
2-hydroxy benzoic 
acid * 
 
phenylethylamine 
 
D-galatonic acid 
γ lactone 
 
L-asparagine* 
 
 
Tween 80 
 
D-galacturonic 
acid 
 
4 hydroxybenzoic 
acid * 
 
Putrescine 
 
D-xylose*  phenylalanine* 
 
 
α-cyclodextrin 
 
γ-
hydroxybutyric 
acid 
 
  
i-erythritol 
 L-serine* 
 
Glycogen 
 
D-glucosaminic 
acid 
 
  
D-mannitol 
 L-threonine * 
 
 
 itaconic acid 
 
  
N-acetyl-d 
glucosamine 
 
glycyl-l-glutamic 
acid 
 
 α-ketobutyric 
acid 
 
  
D-cellulobiose 
 
  
d-malic acid* 
 
  
glucose 1 
phosphate 
 
     
α-D-lactose 
 
     
DL-α-Glycerol 
phosphate 
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Figure S3. Biplot of Principal Component Analysis (PCA) of microbial community level 
physiological profiles in different soil types from controls and exposed to HCH, at T0 
(A), T14 (B) and T28 (C) and most important substrates in in each groups. 
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Annexe 4 : Données supplémentaires de la publication IV
 
Figure S1: Experimental design 
Fig. S2 Representative one-dimensional 
1
H-HRMAS NMR spectrum of the Zea mays root 
metabolome in the range of (a) δ7.4-δ5.2, (b) δ4.9-δ3.2 and (c) δ3.2-δ0.8. 
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Number key for metabolites: 1 phenylalanine, 2 tyrosine, 3 histidine, 4 fumarate, 5 sucrose, 6 Fatty 
Acid (FA) -CH=CH-, 7 α-glucose, 8 β-glucose, 9 malate, 10 asparagine, 11 cysteine, 12 glutamine, 13 
leucine, 14 isoleucine, 15 valine, 16 glycine, 17 proline, 18 arginine, 19 choline, 20 FA =CH-CH2-
CH=, 21 citrate,  22 succinate, 23 glutamate, 24 GABA, 25 FA -CH2-COOR, 26 FA -CH2-CH=CH- , 
27 acetate, 28 FA -CH2-CH2-COOR, 29 alanine, 30 FA (CH2)n, 31 leucine/isoleucine, 32 FA -CH3 
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Fig S3. Orthogonal partial least-squares-discriminant analysis (OPLS-DA) scores on 
1
H-HRMAS 
NMR spectra of maize root tip controls, or exposed to 0.04 mg L
-1
 (A) and 1 mg L
-1
 (C) CLD. OPLS-
DA S-line for (B) 0.04 mg L
-1
 CLD and (D) 1 mg L
-1
 CLD showing the metabolites that were major 
contributors to the changes observed in exposed maize root tips compared to control ones by 
mimicking NMR spectrum. The peak intensity is determined by the covariance and the peak color by 
the correlation. The positive peaks are the ones which increased and the negative ones are those which 
decreased in exposed roots relative to the controls. For number coding see legend fig S2, Annexe 4. 
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Table S1: Groups of carbon substrates present in Biolog Ecoplate. Substrates present in root exudates 
are indicated by * (Campbell et al., 1997) 
 
 
Carbohydrates Amino acids Polymers Carboxylic 
acids 
Phenolic 
compounds 
Amines 
d -glucoside 
L-arginine* Tween 40  pyruvic acid methyl ester 2-hydroxy 
benzoic acid * 
phenylethylamine 
 
D-galatonic acid 
γ lactone L-asparagine* Tween 80  D-galacturonic acid 4 hydroxybenzoic 
acid * 
Putrescine 
 
D-xylose*  phenylalanine* α-cyclodextrin  γ-hydroxybutyric 
acid 
  
i-erythritol 
 L-serine* Glycogen  D-glucosaminic 
acid 
  
D-mannitol 
L-threonine *  itaconic acid   
N-acetyl-d 
glucosamine 
glycyl-l-
glutamic acid 
 α-ketobutyric 
acid 
  
D-cellulobiose   
d-malic acid*   
glucose 1 
phosphate 
     
α-D-lactose      
DL-α-Glycerol 
phosphate 
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Figure S4: Differences between substrate utilization in Biolog plates of bulk soils exposed to 
CLD and controls. Statistical analysis was performed with Mann-Whitney test. Asterisks indicate a 
significant difference compared to control values: *, P < 0.05. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
* * * 
* 
* * * 
* * 
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Supporting Information Publication IV: 
 
 
 Data acquisition 
1H-NMR spectra were acquired using a Bruker Avance III 600 spectrometer (BrukerBiospin, 
Wissembourg, France) at the IRBA Grenoble laboratory using a 1H-13C 4 mm HRMAS 
probe-head (proton frequency 600.13 MHz). The samples were spun at 4,000 Hz and the 
temperature was maintained at 4°C for all experiments. 1D-spectra were acquired with a Carr-
Purcell-Meiboom-Gill (CPMG) pulse sequence synchronized with the spinning rate (inter-
pulse delay 125 μs, total spin echo time 30 ms). The 90° pulse was calibrated on each sample. 
The acquisition of one 1H-NMR spectrum consisted of 256 scans lasting 16 min. The residual 
water signal was pre-saturated during the 2 s relaxation delay. 
The assignment of resonances was based on the literature (MeryB database, HMDB database, 
Piccioni et al. 2009) and on standard 2D experiments on liquid extracts (homonuclear 1H-
1HTOSCY (Total Correlation Spectroscopy) and heteronuclear 1H-13CHSQC (Heteronuclear 
Single Quantum Coherence sequences). The identification of some metabolites (alanine, 
asparagine, glutamate, glutamine, histidine, malate, phenylalanine, proline, pyruvate, tyrosine, 
succinate) were confirmed by adding a true solution of chemical reference substances to the 
root samples after the first acquisition using 1H-HRMAS NMR as described above. 
 
Pre-treatment 
All pre-processing steps were performed using the TOPSPIN 3.1 Bruker software (Bruker 
Biospin, Karlsruhe, Germany). The spectra were aligned to the TSP signal at zero ppm and 
phase corrected. A five order polynome was systematically applied for the baseline 
correction. 
All spectra from 6.54 to 0.31 ppm were divided into intervals or buckets equal to 10-3 ppm 
using the AMIX software program (Bruker). Each bucket was normalized to the total 
spectrum amplitude. Regions corresponding to residual water signal or with reproducibility 
problems, even in the control group, were excluded from the analysis. 
 
Statistical analyses of 1H NMR spectra 
The buckets were then imported into the SIMCA V13 software application (UmetricsAB, 
Umea, Sweden) for multivariate statistical analysis. The buckets were mean centered, scaled 
to unit variance (i.e., weighted by 1/standard deviation for a given variable) and submitted for 
a principal component analysis (PCA) to ensure the homogeneity of data and to exclude 
outliers where required. To this end the data were visualized as score plots, where each point 
represents a NMR spectrum and thus a sample. Supervised analyses including orthogonal 
partial least square discriminant analyses (OPLS-DA) were performed, using the group 
(control or exposed) as the Y matrix. Compared to PLS-DA, the orthogonal filtering separates 
systemic intra-class variations in X (variable matrix) that are unrelated to Y (orthogonal) from 
linear variations in X that are related to Y (inter-class variations). The number of components 
was determined using the cross validation procedure that produces R2Y and Q2 factors (> 
0.5). Moreover, the reliability of our OPLS-DA model was assessed using a CV-ANOVA test. 
The results were visualized by plotting the scores for individuals relative to the first two 
components of the model. The S-lines were examined in order to highlight the metabolites 
that are the most distinct between the control and the exposed groups. This plotting shows in  
a single graph, mimicking a NMR spectrum, the covariance (peak intensity) and correlation 
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(peak color) between the exposed and control groups. Moreover, the signs of S-line peaks 
give an indication of the direction of change of metabolites in the exposed group which 
increased (positive peaks) or decreased (negative peaks) relative to the control.  
All the metabolites identified in the S-line were integrated (sum of the buckets for one 
isolated peak for each metabolite) for univariate statistics. A t-test was then performed using 
the Xlstat software (Yuk et al. 2012). 
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Annexe 5 : communications de congrès 
 
9
th
 International Phytotechnology Society 2012 
 
Phytoremediation of organochlorines.  
Lindane phytotoxicity vs uptake on Zea mays 
 
Blondel Claire, San Miguel Angélique, Melesan Marc, Ravanel Patrick and Raveton Muriel 
 
LECA, Pollution-Environment-Ecotoxicology-Ecoremediation Team, Grenoble University, BP 53X, 
38041 Grenoble Cedex 09, France 
 
Organochlorines (OCs) are known to be persistent organic pollutants due to their high lipophilicity 
and stability. Therefore, solutions to restore polluted system by bio-technologies are studied 
especially using plant materials. For this purpose, phytoextraction of standard OCs, lindane, was 
experimented. Screening of plant species adapted to OCs exposition (biomass and morphological 
criteria) permitted to select Zea mays as a relatively tolerant plant. Therefore, 7-day-old plants were 
exposed to a concentration range of lindane (0.07 – 7 mg/l) to determine toxicity featuring and then, 
uptake rate (1 month exposure). Using biomass, oxidative stress, apoptosis and cell death indicators, 
the lindane effects on root tissues were characterized. Compared to controls treatment with lindane 
caused swelling of root tips. Root cell viability was strongly dependent on the lindane concentrations: 
apoptosis and cell death exponentially increased with lindane concentrations. Plants exposed to 
lindane (0.7 mg/l) did not show extreme phytotoxic symptoms and were able to absorb lindane. Root 
uptake seemed to be correlated to lipophilicity (strong correlation between RCF and LogKow) and at 
28 days of exposure, plants bioconcentrated 80% of the total 
14
C-lindane. Therefore, Zea mays could 
be a good plant candidate to remediate area contaminated by lindane, in a pollution range 
comprised between 0 to 30 mg kg
-1
 
(1)
. 
Funding for this project was provided by a grant from la Région Rhône-Alpes. 
blondel.claire@yahoo.fr 
(1) San Miguel A, Faure M, Ravanel P, Raveton M (2012) Ecotoxicology 21, 315-324. 
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1H-RMN HRMAS study of maize (Zea mays) roots exposed to organochlorines pesticides  
 
Claire Blondela,b, Farid Khelalfaa,b, , Muriel Ravetona,b, Florence Fauvellec,d 
aLaboratoire d’Ecologie Alpine, UMR CNRS n°5553, Université Joseph Fourier, BP 53, 38041 Grenoble Cedex 
09, France. 
bUniversité de Grenoble - Alpes, France 
cIRBA, Bretigny sur Orge, France 
dGIN-IRMage, 38041 Grenoble Cedex 09, France 
 
Context: Organochlorines pesticides (OCPs), as lindane, are persistent organic pollutants in the 
environment due to their high lipophilicity and stability. Restoration of polluted ecosystem exists such 
as the use of plants like maize (Zea mays) to clean up soils (phytoremediation).  
 
Objectives: Roots have a key role on the uptake of pesticides by plant; therefore we study the impact 
of lindane on root cell metabolism. This will allow us to improve the understanding of process 
involved in plant-OCPs interactions.  
 
Methods: For this purpose, maize seedlings were exposed during 7 days with lindane at 7 mg l-1 
(maximum water solubility) and 0.7 mg l-1 (environmentally relevant concentration). We collected 
root tips. 6 meristems were rinsed with D2O, pooled together in inserts and flash frozen with liquid 
nitrogen. Samples were analyzed with 1H RMN HRMAS (proton frequency 600.13MHz) at 4°C and 
spun at 4000 Hz. Spectra from 0.3 to 6.5 ppm were divided into buckets to 10-3 ppm and submitted to 
multivariate analysis (OPLS-DA) with SIMCA software. Results were visualized with score plots for 
individuals and “S-line plot” for variables in order to identify metabolites’ changes in presence of 
lindane 
 
Results: Lindane induced disturbances in maize metabolism. We noticed an increase in lipids and a 
decrease of carbohydrates in exposed maize roots. Amino acids, as glutamine, GABA and glycine, as 
well as metabolites of the citric acid cycle were also impacted. 
 
Conclusion: Lindane exposure induces modifications on maize root metabolism. Impacts on lipid 
metabolism are the most important, especially for fatty acid which are classically disturbed in response 
to biotic and abiotic stresses (Kachroo and Kachroo 2009). Moreover, a significant increase of 
glutamine, an anti-apoptotic amino acids (Pérez-Maldonado, D  az-Barriga et al. 2004), is measured 
which is in accordance with our previous results showing root cell apoptosis when exposed to lindane. 
These results improve the knowledge on plant responses to OCP-exposure and validate the use of 1H 
RMN HRMAS as a tool of great interest to study plant environmental stress responses. Further 
analyses are needed to understand in details lipids/lindane interactions. 
 
Fundings for this project were provided by a grant from la Région Rhône-Alpes. 
 
Kachroo, A. and P. Kachroo (2009). "Fatty Acid–Derived Signals in Plant Defense." Annual Review of Phytopathology 
47(1): 153-176. 
Pérez-Maldonado, I. N., F. D  az-Barriga, et al. (2004). "DDT induces apoptosis in human mononuclear cells in vitro and is 
associated with increased apoptosis in exposed children." Environmental Research 94(1): 38-46. 
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IMPACT OF ORGANOCHLORINES (LINDANE, CHLORDECONE) ON THE 
RHIZOSPHERE FUNCTIONALITY OF ZEA MAYS  
Blondel Claire1, Briset Loïc1, Arnoldi Cindy1 , Poly Frank2, Clément Jean-Christophe1 
Raveton Muriel1* 
 
1 LECA, UMR CNRS 5553, Grenoble University, BP 53X, 38041 Grenoble Cedex 09, France 
1; blondel.claire@yahoo.fr 
2  Lyon University, UMR CNRS 5557 Villeurbanne F-69622, France 2; franck.poly@univ-
lyon1.fr 
 
ABSTRACT  
 
Organochlorines (OCs) are persistent organic pollutants in the environment due to their high 
lipophilicity and stability. Restoration of polluted ecosystem exists such as phytoremediation 
(Zea mays) in which plant roots play a key role in the uptake to OCs. Also, roots interact with 
soil bacteria of the rhizosphere. We hypothesize that rhizospheric functionalities can be 
altered by OCs and the present study aims to evaluate their effects on (i) plant functional 
traits, (ii) carbon and nitrogen resource allocation, and (iii) soil bacterial communities’ 
activities. 
 
For this purpose, maize seedlings were grown during 28 days on soils previously 
contaminated with OCs (lindane, chlordecone). Carbon and nitrogen contents were 
measured in leaves, roots and soil. Specific root length and leaf area were also measured, 
as well as microbial features (biomass, nitrogen mineralization potential, BIOLOG-carbon 
metabolism profile). 
 
OCs induced a slight decrease in specific root length and leaf area after 14 days of culture, 
while roots and leaves carbon contents were altered after 28 days. OCs negatively affected 
microbial biomass, nitrogen mineralization and availability, as well as bacterial carbon 
metabolism profiles. However, with time exposure, some of these parameters recovered up 
to control values. We conclude that OCs induced minor disturbances on maize-soil system 
functionality, and plant-bacteria relationships seemed to be resilient in a contaminated 
environment by OCs.  
Fundings for this project were provided by a grant from la Région Rhône-Alpes.  
 
Keywords:  Ecoremediation, Zea mays, Organochlorines, rhizosphere, resource allocation. 
 
Tel: + 33(0)4 76 51 46 80; fax: + 33(0)4 76 51 42 79  
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